Nitraatin poisto turkistarha-alueiden maaperästä ja pohjavedestä. Maastokoe Karkauskankaan pohjavesialueella by Petäjäjärvi, Sanna et al.
YMPÄRISTÖN-
SUOJELU
SUOMEN YMPÄRISTÖ   8 |  2010  
Nitraatin poisto turkistarha-
alueiden maaperästä ja 
pohjavedestä 
Maastokoe Karkauskankaan pohjavesialueella
Sanna Petäjäjärvi, Taina Nystén, Jani Salminen ja Sirkku Tuominen
Suomen ympäristökeskus

SUOMEN YMPÄRISTÖ   8 |  2010
Nitraatin poisto turkistarha- 
alueiden maaperästä ja  
pohjavedestä
Maastokoe Karkauskankaan pohjavesialueella
Sanna Petäjäjärvi, Taina Nystén, Jani Salminen ja Sirkku Tuominen
Helsinki 2010
SUOMEN YMPÄRISTÖKESKUS









Turkistarhauksen pohjavesivaikutusten ja -riskien hallitsemiseksi ja jo tapahtuneiden 
pilaantumisvahinkojen korjaamiseksi tarvitaan käyttökelpoisia, tutkittuja ja kustan-
nustehokkaita kunnostusmenetelmiä ja -ratkaisuita. NITROS-tutkimuksen (Nitraatin 
poisto turkistarha-alueiden maaperästä ja pohjavedestä) tavoitteena oli testata ja ke-
hittää kustannustehokas biologista in situ -kunnostusmenetelmä turkistarha-alueiden 
nitraatilla pilaantuneen maaperän ja pohjaveden puhdistamiseen. Hanke käynnistyi 
laboratoriomittakaavan esitutkimuksella, joissa verrattiin viiden eri hiilenlähteen te-
hokkuutta luonnossa esiintyvien denitrifioivien bakteerien toiminnan tehostamiseen. 
Näistä kaksi lupaavinta kemikaalia, natriumasetaatti ja etanoli, valittiin jatkokokeisiin 
Suomenojan tutkimusaseman 4,5 m korkeisiin maasuodatinpylväisiin. Etanoli tehosti 
denitrifioivien bakteerien toimintaa hieman paremmin ja tuotti vähemmän nitriittiä, 
joten se valittiin täyden mittakaavan maastokokeisiin käytettäväksi Uusikaarlepyyn 
Karkauskankaan pohjavesialueella denitrifioivien bakteerien ravintona. Kenttäko-
keissa etanolin syöttäminen pulsseina pohjavedellä kyllästymättömään maaperään 
osoittautui toimivaksi ratkaisuksi tässä tutkimuskohteessa ja pohjaveden nitraattion-
gelmia on mahdollista ratkaista luontaista bakteeritoimintaa tehostamalla.
Suomen ympäristökeskuksen (SYKEn) yhteistyökumppaneita ja/tai rahoittajia 
olivat NITROS-tutkimuksen esivaiheessa (2004–2005) Kemira Chemicals Oyj; maa-
suodatuskokeissa (2005–2006) ympäristöministeriö (YM), Länsi-Suomen ympäristö-
keskus (LSU) ja Eteläinen tullipiiri; Karkauskankaan pohjavesialueen maastotutki-
muksissa (2005–2009) YM, LSU, Suomen Turkiseläinten Kasvattajain liitto ry (STKL), 
Eteläinen tullipiiri, Helsingin yliopisto (HY), Pöyry Environment Oy sekä Maa- ja 
Vesitekniikan Tuki ry (MVTT). 
Maastokoevaiheessa projektin ohjausryhmään kuuluivat asiantuntijoina ympä-
ristöministeriöstä ympäristöneuvos Heikki Latostenmaa (2005–2006) ja yli-insinööri 
Tapani Suomela (2007–2009); LSU:sta ylitarkastaja Anne Polso; SYKEstä TkL Matti 
Valve ja STKL ry:stä Timo Mikkola (2008–2009). Nämä asiantuntijat ovat seuranneet ja 
arvioineet tutkimuksen edistymistä sekä tehneet ehdotuksia tutkimussuunnitelmaan. 
SYKEssä tämän julkaisun maastotutkimusten suunnitteluun ja toteutukseen ovat 
osallistuneet FM Pasi Hellstén (2005), PhD Derek Martin (2005–2006), fil. yo. San-
na Petäjäjärvi (2006–2008), TkL Sirkku Tuominen (2007–2009), TkT Jani Salminen 
(2007–2009) ja projektin vastuullinen johtaja FT Taina Nystén. Julkaisu perustuu FM 
Sanna Petäjärven pro gradu -tutkielmaan (2008) ja sitä täydentävään lisätutkimusai-
neistoon. Julkaisun käsikirjoitusta on kommentoinut suunnitteluinsinööri Outi Pyy. 
Maastotutkimuksissa ovat avustaneet SYKEstä laboratoriomestari Ritva Väisänen 
ja tutkija Kirsti Kalevi; LSU:sta rakennusmestarit Juhani Huhtamäki ja Kari Kallio, 
tutkimusmestarit Raimo Konttinen ja Kari Mäkinen, apulaistutkija Viljo Korpijärvi 
ja tutkija Anssi Teppo.
Laboratoriomäärityksiä ovat tehneet SYKEssä laboratoriomestarit Ritva Väisänen, 
Sinikka Pahkala ja Jukka Rinkinen sekä LSU:n ja MetropoliLab:n (aiemmin Helsingin 
kaupungin ympäristölaboratorio) tekninen henkilökunta. Julkaisun viimeistelyn ja 
taiton on SYKEssä tehnyt julkaisusihteeri Ritva Koskinen. 
Tämä edellä kuvattu yhteistyö on ollut välttämätön osa laajan maastotutkimuksen 
valmistumista. Ympäristöministeriöltä, MVTT:ltä ja STKL:lta saatu rahoitus on ollut 
edellytys projektin tutkijoiden palkkaukseen, kemiallisten analyysien ja maasto-
koejärjestelyjen toteuttamiseen.
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Tämän julkaisun virallisina referoijina toimivat professori Veli-Pekka Salonen
HY:sta ja ylitarkastaja Anne Polso LSU:sta.
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Nitraatti on maailmanlaajuisesti eräs yleisimmistä pohjaveden lika-aineista (Freeze 
& Cherry 1979, Heathwaite et al. 1993, Latinopoulos 2000). Pääasiallinen pohjavesien 
nitraatinlähde on maatalous, erityisesti intensiivinen typpilannotteiden käyttö, jäte-
vedet sekä ulosteet (Gaudy & Gaudy 1980, Latinopoulos 2000, Sapek 2002). Nitraatti 
on luonteeltaan hyvin diffuusi maaperässä ja pohjavedessä ja sen kontrolloiminen ja 
hallinta on vaikeaa. Monilla alueilla pohjaveden nitraattipitoisuudet ylittävät Maa-
ilman terveysjärjestön asettaman rajan juomaveden nitraattipitoisuudelle (50 mg l-1; 
11 mg NO3
–N l-1) (Matĕjů et al. 1992). 
Valtioneuvoston asetuksessa vesienhoidon järjestämisestä annetun asetuksen 
muuttamisesta (341/2009) listataan pohjavettä pilaavien aineiden ympäristönlaa-
tunormit ja nitraatin normiksi annetaan 50 mg l-1, joka on sama kuin Sosiaali- ja 
terveysministeriön (STM) asetuksessa talousveden laatuvaatimuksista ja valvonta-
tutkimuksista (461/2000) annetaan nitraatin enimmäispitoisuudeksi. Talousvesiase-
tuksessa mainitaan myös nitraattitypen enimmäispitoisuus: 11 mg l-1. Pohjaveden 
ympäristönlaatunormeissa ei ole erikseen mainintaa nitraattitypestä, mutta koska 
näillä listoilla laatuvaatimus nitraatin osalta on sama, lienee perusteltua käyttää 
STM:n juomaveden nitraattitypelle antamaa kemiallista laatuvaatimusta myös poh-
javeden normina.
Suomessa luonnontilaisen pohjaveden nitraattipitoisuus on yleensä alle 10 mg l-1 
(Gustafsson 2005). Vuonna 1999 julkaistun valtakunnallisen kaivovesitutkimuksen 
mukaan kaivovesien typpiyhdisteistä ammoniumia ja nitraattia oli määritettävissä 
olevia pitoisuuksia (≥ 0,1 mg l-1) vain n. 10 %:ssa kaivoista ja määritetyt pitoisuudet 
olivat muutamaa poikkeusta lukuun ottamatta erittäin pieniä. Nitraattipitoisuudet 
olivat yleisimmin välillä 0,5–15 mg l-1, mutta myös yksittäisiä suuria pitoisuuksia 
(> 200 mg NO3 l
-1) esiintyi (Korkka-Niemi et al. 1993). Vuonna 1996 tehdyn talo-
usveden laatututkimuksen mukaan vesilaitosten raakavesi sisälsi keskimäärin 5,83 
mg l-1 nitraattia ja 0,01 mg l-1 nitriittiä sekä käsitelty vesi vastaavasti 2,51 ja 0,01 mg l-1 
(Kujala-Räty et al. 2001).
Suomessa nitraattidirektiivi (NiD, 91/676/ETY) on toimeenpantu ympäristön-
suojelulain (4.2.2000/86) 11.6 §:n nojalla annetulla valtioneuvoston asetuksella maa-
taloudesta peräisin olevien nitraattien vesiin pääsyn rajoittamisesta (9.11.2000/931).
1.2 
Nitraatti talousvedessä
Sosiaali- ja terveysministeriön (STM) asettama nitraatin enimmäispitoisuus talous-
vedessä on 50 mg l-1, (11,0 mg NO3-N l
-1) nitraatille ja 0,50 mg l-1 (0,15 mg NO2-N l
-1) 
nitriitille (Sosiaali- ja terveysministeriön asetus 461/2000). Nämä raja-arvot noudat-
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tavat Euroopan neuvoston antamaa direktiiviä ihmisten käyttöön tarkoitetun veden 
laadusta eli ns. juomavesidirektiiviä. Talousveden laatusuosituksissa ammoniumin 
enimmäispitoisuus on 0,50 mg l-1 (0,40 mg NH4-N l
-1). 
Vesipuitedirektiivin (2000/60/EY) mukaan ihmistoiminnasta johtuvat lika-ainei-
den trendit tulee kääntää laskeviksi vuoteen 2015 mennessä (Laki vesienhoidon 
järjestämisestä 21 §) (EU 2000). Ympäristönsuojelulaissa säädetyn pohjaveden pi-
laamiskiellon mukaan ”ainetta tai energiaa ei saa panna tai johtaa sellaiseen paikkaan tai 
käsitellä siten, että tärkeällä tai muulla vedenhankintakäyttöön soveltuvalla pohjavesialueella 
pohjavesi voi käydä terveydelle vaaralliseksi tai sen laatu muutoin olennaisesti huonontua” 
(Ympäristönsuojelulaki 8 §).
Vuonna 1999 tehdyn Tuhat kaivoa -tutkimuksen mukaan tutkimuksessa mukana 
olleista yksityisistä kaivoista 2 % rengaskaivoista ja 1,5 % porakaivoista ylittyi sosi-
aali- ja terveysministeriön asettama talousveden nitraatin enimmäispitoisuuden raja 
(Lahermo et al. 2002). Rengaskaivoissa (n=739 kpl) nitraattitypen mediaanipitoisuus 
oli 0,72 mg N l-1, keskiarvo 1,90 mg N l-1 ja suurin yksittäinen pitoisuus 24,8 mg N l-1. 
Porakaivoissa (n=263) nitraatin mediaanipitoisuus oli 0,06 mg N l-1, keskiarvo 1,23 
mg N l-1ja suurin yksittäinen pitoisuus 19,9 mg N l-1.
Nitraattidirektiivin (91/676/ETY) täytäntöönpanon raportointikausilla 2000–2003 
(Mitikka et al. 2005) ja 2004–2007 (Ympäristöministeriö ja Suomen ympäristökeskus, 
2008) maatalouden läheisyydessä olevista pohjaveden laadun seurantapaikoista sa-
moja oli 11 kpl. Puolessa näistä seurantapaikoista nitraattipitoisuustilanne on vakaa. 
Voimakasta tai lievää kasvua on kahdessa seurantapaikassa (18,2 %). Näistä toisessa 
voimakas kasvu johtui siitä, että aiemmasta turkistarhauksesta johtuva erittäin kor-




Suomalaisella tarhoissa tapahtuvalla turkiseläinten kasvatuksella on noin satavuo-
tinen historia. Turkiselinkeinolla on vankin jalansija Pohjanmaalla; Vaasan läänin 
alueella tuotetaan n. 90 % Suomen kokonaistuotannosta (Rekilä et al. 2004). Turkistar-
hoilla voi olla tuhansia, jopa kymmeniä tuhansia eläimiä, joiden ulosteiden kokonais-
määrä voi kohota satoihin tonneihin vuodessa (Mälkki et al. 1988). Turkistarhauksen 
alkuaikoina eläimiä pidettiin ulkoaitauksissa. Loisongelman vuoksi 1930-luvulla 
kehitettiin varjotalot, joissa ulosteet läpäisevät turkiseläinten kasvatushäkin verkko-
pohjan (Rekilä et al. 2004).
Ravinnekuormituksen vaihtelut ovat suuria ja määräytyvät paljolti säätekijöiden 
ja tarhan rakenteista ja niiden kunnon mukaan (Nyroos et al. 2006). Sade- ja sulamis-
vesien, virtsan ja juottolaitteista valuvan veden mukana suuri osa ulosteista saattaa 
huuhtoutua ojien kautta pintavesiin tai imeytyä maaperän läpi pohjaveteen (Mälkki 
et al. 1988, Aronsuu et al. 2006). Huuhtoutumisriski on suuri, jos turkistarhoilla ei 
ole käytössä parasta käyttökelpoista tekniikkaa, kuten halliratkaisuja ja vesitiiviitä 
lanta-alustoja vesistökuormituksen minimoimiseksi (YM 2007). Laaja-alaisia poh-
javeden pilaantumistapauksia onkin tapahtunut (Mälkki et al. 1988, Nystén 1988). 
Turkiseläinten hallikasvatus, joissa on tiivis pohjarakenne sekä sade- ja sulamisvesien 
vaikutus oli eliminoitu, olisi vesistökuormituksen vähentämisen kannalta tehokkain 
ratkaisu (Aronsuu et al. 2006). 
Turkiseläinten eritteissä suurimman ongelman muodostavat eritteiden sisältämät 
typpi ja fosfori (Mälkki et al. 1988). Turkiseläinten lantaa onkin levitetty pelloille 
lannoitteena. Tilakokojen kasvettua ja eläintuotannon keskityttyä lannasta on tullut 
alueellista ylituotantoa ja sen levitykseen tarvittavasta peltopinta-alasta on puutetta 
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(Mälkki et al. 1988, Gustafsson 2005). Tarha-alueilta muodostuva ravinnekuormitus 
on pistemäistä, kun taas turkiseläinlannan käyttö peltoviljelyssä on hajakuormituksen 
luonteista (Nyroos et al. 2006). 
Arvioiden mukaan vuonna 2003 Suomessa turkistarhauksen aiheuttama typen 
bruttokuormitus oli 430 t a-1 ja ja fosforin 45 t a-1. Turkistarhojen osuus kokonais-
kuormituksesta on typen osalta 0,6 % ja fosforin osalta 1,1 %.Arvioinnit perustuvat 
aktiviteettitietojen ja ominaiskuormitusten perusteella tehtyyn laskentaan tai huuh-
toumamalleihin (Vuoristo 2005, YM 2007). Vaikka turkistarhojen aiheuttaman vesis-
tökuormituksen osuus on valtakunnallisesti varsin vähäinen, se voi olla tarhauksen 
voimakkaan keskittymisen takia alueellisesti ja paikallisesti merkittävää. Erityisesti 
Pohjanmaalla turkistarhaus aiheuttaa selviä vesiensuojeluongelmia (Rekilä et al. 2004, 
Aronsuu et al. 2006, Nyroos et al. 2006, YM 2007).
Turkistarhojen aiheuttama vesistökuormitus voi olla paikallisesti merkittävää, kos-
ka tarhat sijaitsevat lähekkäin samalla valuma-alueella. Oulunjoen-Iijoen vesienhoito-
alueella oli vuonna 2004 yhteensä 103 toiminnassa olevaa turkistarhaa, joista 74 sijaitsi 
Kalajoen vesistöalueella. Pääosa Kalajoen kunnan alueella sijaitsevista 65 tarhasta 
olivat ns. yhteistarha-alueilla (Aronsuu et al. 2006). Turkistarhauksen muodostama 
vesistökuormitus on koko Oulunjoen-Iijoen vesienhoitoalueella ainoastaan n. 0,2 % 
kokonaistyppihuuhtoumasta ja 0,3 % kokonaisfosforihuuhtoumasta (keskiarvoja 
vuosien 1998─2002 kuormitusarvioista). Kun taas Oulunjoen-Iijoen vesienhoitoalu-
een eteläosassa sijaitsevalla Kalajoen vesistöalueella turkistarhaus on paikoin suurin 
vesistökuormittaja; noin 40 % typpihuuhtoumasta ja 50 % fosforihuuhtoumasta on 
arvioitu olevan peräisin turkistarhoilta. 
Kokkolan vesi- ja ympäristöpiirin Kaustisen alueen tutkimuksessa 1987–88 (Kok-
kolan vesi- ja ympäristöpiiri 1988, Mälkki et al. 1988 mukaan) havaittiin tarha-alueen 
läheisyydessä olevalla pohjaveden havaintopaikalla huomattavan korkeita typpipi-
toisuuksia, 138 NH4 mg l
-1 (107 mg NH4-N l
-1) ja 471 NO3 mg l
-1 (106 mg NO3-N l
-1).
Lohjan ja Karjaan kuntien rajalla I Salpausselkävyöhykkeellä Meltolan-Mustion 
ja Kirkniemen tärkeiden pohjavesialueiden vedenjakaja-alueella toimineen suuren 
turkistarhan (vuonna 1985 yli 6000 minkkiä) on todettu lianneen lähiympäristön 
pohjaveden. Turkistarhausta harjoitettiin alueella ilmeisesti jo 1930-luvulta saakka ja 
tarhaus lopetettiin vuoden 1989 jälkeen. Havaintojen perusteella likaantunut alue on 
melko suppea, mutta pohjaveden päävirtaussuunnassa tarhalta lounaaseen pohjave-
den pilaantuminen on erittäin voimakasta vielä 500 m:n päässä tarhalta. Pohjaveden 
nitraattipitoisuudet ylittivät paikoin sosiaali- ja terveysministeriön talousvedelle 
asettaman raja-arvon. Esimerkiksi vuonna 1997 erään havaintoputken (HP203) poh-
javesinäytteen nitraattipitoisuus oli 270 mg l-1 (61 mg NO3-N l
-1). Tarkkailujakson 
aikana vuosina 1986–1997 typpiyhdisteet eivät olleet hävinneet eikä tarha-alueen 
pohjavesi ollut lopettamisen jälkeisinä vuosina merkittävästi puhdistunut (Nystén 
1988, Hartman & Pietilä 1997).
1.4 
Nitraattipäästöjen rajoittaminen
Vesiensuojelun tavoitteista vuoteen 2005 annetun Valtioneuvoston periaatepäätöksen 
mukaan turkistarhauksen pohjavesille aiheuttama pilaantumisen vaara tulee poistaa 
(YM 1998). Tavoitteeksi asetettua turkistilojen ravinnepäästöjen alentamista 55 % 
vuoden 1993 tasosta ei saavutettu (YM 2007). Ensisijaisena toimenpiteenä esitettiin 
tärkeillä ja muilla vedenhankintaan soveltuvilla pohjavesialueilla olevien tarhojen 
vähittäistä siirtämistä pohjavesialueiden ulkopuolelle viimeistään vuoden 2005 lop-
puun mennessä (YM 1998). Ongelma on kymmenien tarha-alueilta kaivettavien maa-
massojen kuljetukset ja sopivien läjityspaikkojen löytäminen (LSU 2003). 
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Vesiensuojelun suuntaviivoista vuoteen 2015 annetun Valtioneuvoston periaa-
tepäätöksen mukaan turkistuotannon ja turkiseläinkasvatuksen haittojen vähen-
tämisessä korostetaan vesiensuojelunäkökohtien huomioon ottamista tuotannon 
sijoittautumisessa, parhaan käyttökelpoisen tekniikan soveltamista ravinnepäästö-
jen vähentämiseksi sekä lannan hyötykäytön ja tuotteistamisen selvittämistä. Viime 
vuosina ympäristölupien ja pohjavesialueilla olevien tilojen siirtoprosessin myötä 
vesiensuojelu on turkistuotannon osalta tehostunut (YM 2007).
Suomessa oli vuonna 2007 n. 1300 turkistarhaa, joista kolmanneksella on ympä-
ristölupa. Länsi-Suomen ympäristökeskuksen (LSU) toimialueella vedenhankinnan 
kannalta tärkeiksi luokitelluilla pohjavesialueilla toimi vuonna 2003 n. 80 turkistarhaa 
(LSU 2003), vuonna 2007 arvio on n. 50. Näiden lisäksi pohjavesialueilla on 80–100 
tyhjillään olevaa tarhaa. 
LSU on arvioinut pohjaveden pilaantumisriskin suurimmaksi n. 30 turkistarhal-
la, jotka sijaitsevat vedenhankinnan kannalta tärkeillä pohjavesialueilla. Näistä 23 
on saanut kielteisen ympäristölupapäätöksen tarhauksen jatkamisesta nykyisellä 
paikalla. Tästä määrästä muutama on jo lopettanut toimintansa ja siirtynyt pois 
pohjavesialueilta. Myös myönteisiä lupapäätöksiä on annettu, koska toimintaa on 
katsottu voitavan jatkaa tehostamalla suojaustoimia (Anne Polso, LSU, suullinen 
tiedonanto 2007). Päätöksissä on siirtymäaikaa annettu tapauskohtaisesti muutamia 
vuosia, enimmillään viisi vuotta. 
Suomen turkiseläinten kasvattajain liiton (SKTL ry) ympäristötyöryhmä päivitti 
vuonna 2005 ensimmäisen kerran julkaistun Turkistilan ympäristökäsikirjan vuonna 




Nitraatilla pilaantuneen pohjaveden kunnostaminen
Pohjavesien nitraattiongelmiin ja niiden ennaltaehkäisyyn on olemassa vaihtoehtoisia 
ratkaisuja kuten viljelytekniikoiden parantaminen tai pohjavesialueiden suojavyö-
hykkeet. (Mercado et al. 1988, Hiscock et al. 1991, Kapoor & Viraraghavan 1997, 
Soares 2000, Martin et al. 2007). Useimmiten nämä vaihtoehdot eivät kuitenkaan 
ole käyttökelpoisia lainsäädännön, logistiikan ja kustannusten tai teknisten syiden 
vuoksi (Mercado et al. 1988, Soares 2000, Martin et al. 2007). Tästä syystä useimmiten 
ainoaksi mahdolliseksi vaihtoehdoksi jää pilaantuneen pohjaveden puhdistaminen 
(Soares 2000). Nitraatin poistamiseksi pohjavedestä on kehitetty erilaisia menetelmiä, 
jotka voivat olla kemiallisia (kemiallinen pelkistys), fysikaalisia (käänteinen osmoo-
si, elektrodialyysi) kemiallis-fysikaalisia (ioninvaihto) tai biologisia (denitrifikaatio, 
fytoremediaatio) (Mercado et al. 1988, Kapoor & Viraraghavan 1997, Soares 2000, 
Pilon-Smits 2005). Näistä vain ioninvaihto ja biologinen denitrifikaatio ovat toteut-
tamiskelpoisia suuressa mittakaavassa (Hoek et al. 1987, Soares 2000). 
Biologisessa denitrifikaatiossa nitraatti poistuu kokonaan, kun taas ioninvaihdossa 
nitraattia sekä lisättyjä kemikaaleja esim. kloridia tai bikarbonaattia jää prosessive-
teen (Soares 2000). Biologisen denitrifikaatioprosessin avulla nitraatti saadaan te-
hokkaasti poistettua vedestä. Siksi tätä menetelmää soveltaan niin jätevesilaitoksilla 
veden puhdistamiseen (Halmø & Eimhjellen 1981, Kapoor & Viraraghavan 1997) 
kuin pohjaveden in situ- kunnostamiseen (mm. Hiscock et al. 1991, Kim et al. 2002). 
Denitrifikaation onkin todettu olevan yksi toteuttamiskelpoisimmista ja kustannus-
tehokkaimmista menetelmistä nitraatin poistamiseksi vedestä (Hiscock et al. 1991, 
Matĕjů et al. 1992, Soares 2000).
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Vuonna 2004 SYKEssä käynnistyneen NITROS- projektin (Nitrate Removal from 
Soil and Groundwater in furfarm areas) tavoitteena oli kehittää Suomen maaperä- ja 
pohjavesiolosuhteisiin soveltuva in situ -menetelmä nitraatilla pilaantuneen poh-
javeden kunnostamiseksi turkistarhoilla. Kehitystyön lähtökohtana oli biologisen 
denitrifikaation hyödyntäminen. Pyrkimyksenä oli löytää keinoja pilaantuneessa 
maaperässä ja pohjavedessä luontaisesti elävien denitrifioivien bakteerien toiminnan 
tehostamiseksi. Hankkeen tavoitteena oli lisäksi tuottaa tietoa siitä, miten ja millaisilla 
teknisillä ratkaisuilla luontaista mikrobitoimintaa voidaan hyödyntää pilaantuneen 
pohjaveden kunnostamisessa ja mitä tällaisissa kunnostuksissa tulisi huomioida.
Tässä raportissa kuvataan NITROS-hankkeen täyden mittakaavan maastotutki-
mus, joka tehtiin pienellä turkistarhalla Uusikaarlepyyssä. 
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2  Typpi maaperässä ja pohjavedessä
Typen kiertoon ympäristössä vaikuttavat (kuva 1) mikro-organismien ja abioottiset 
prosessien (Atlas & Bartha 1987, Chapelle 2001) lisäksi ihmistoiminnat. Molekylaari-
nen typpi on maapallon ilmakehän yleisin alkuaine. Ilmakehässä sitä on n. 78 til. %. 
Aminohappojen muodossa typpi muodostaa myös suuren osan orgaanisesta ainek-
sesta (Fetter 1999). Pohjavedessä sitä esiintyy pääasiassa nitraattina (NO3
-), mutta 
myös ammoniumina (NH4
+), ammoniakkina (NH3), nitriittinä (NO2
-), typpikaasuna 


















































(aq) N2O{ Denitrifikaatio pelkistävissä vyöhykkeissä }
Huuhtoutuminen
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(N2), dityppioksidina (N2O) sekä orgaanisena typpenä (mm. Freeze & Cherry 1979, 
Burt & Trudgill 1993). Typellä on lukuisia hapetusasteita, ammoniumin hapetusas-
teesta -3 nitraatin hapetusasteeseen +5 (mm. Atlas & Bartha 1987, Paul & Clark 1989).
Maaperässä nitraatti-ioni on tavallisesti ainoa typen muoto, jota huuhtoutuu mer-
kittäviä määriä veden mukana juurivyöhykkeeseenja aina pohjaveteen saakka (Vinten 
& Smith 1993, Latinopoulos 2000). Anionina se on stabiili, negatiivisesti varautunut 
ja erittäin vesiliukoinen (Freeze & Cherry 1979, Kapoor & Viraraghavan 1997). Myös 
nitriitti-ionit kulkeutuvat maaveden mukana. Negatiivisen varauksensa vuoksi anioi-
nit eivät adsorboidu negatiivisesti varautuneiden maapartikkeleiden pinnoille (Atlas 
& Bartha 1987, Paul & Clark 1989, Kapoor & Viraraghavan 1997, Latinopoulos 2000). 
Nitraatin huuhtoutumiseen vaikuttavat maan vesipitoisuus sekä maalaji Erityisesti 
hiekkamailla sadevesi tai liiallinen kastelu huuhtovat nitraattia paljon syvemmälle 
kuin savimailla (Paul & Clark 1989, Vinten & Smith 1993). Huokoskoon vaihtelu, 
huokosten jakautuminen sekä jatkuvuus vaikuttavat veden epätasaiseen liikkumi-
seen (Vinten & Smith 1993). Pohjavedessä, jossa on voimakkaasti hapettavat olot, 
nitraatti-ioni on liuenneen typen stabiili muoto. Jos pohjavedessä on huomattavasti 
liuennutta happea ja maaperän vedenjohtavuus on hyvä, nitraatti voi kulkeutua 
pitkiäkin matkoja päästölähteestään (Freeze & Cherry 1979).
Positiivisesti varautunut ammonium on kationi, joka adsorboituu negatiivisesti 
varautuneiden savipartikkeleiden ja orgaaniseen aineksen pinnalle. Tämä hidastaa 
ja vähentää ammoniumin huuhtoutumista (Atlas & Bartha 1987, Paul & Clark 1989, 
Burt & Trugdill 1993, Latinopoulos 2000). 
2.1 
Ammonifikaatio, nitrifikaatio ja ANAMMOX
Maaperässä olevat orgaaniset typpiyhdisteet hajoavat mineralisaatiossa epäorgaani-
seksi ammoniumiksi. Orgaanisen typen, esim. urean ((NH2)2CO), muuttumista am-
moniumiksi kutsutaan ammonifikaatioksi (yhtälö 1) (mm. Freeze & Cherry 1979, 
Atlas & Bartha 1987):
(NH2)2CO + H2O → 2NH3 + CO2  (1)
Käänteisessä prosessissa eli immobilisaatiossa elolliset organismit sitovat epäorgaani-
sen typen (useimmiten ammonium) orgaaniseen muotoon (Paul & Clark 1989, Vinten 
& Smith 1993).
Ammoniakki on neutraalista varauksestaan huolimatta suhteellisen epästabiili yh-
diste ja muuttuu maavedessä nopeasti ammoniumiksi (mm. Latinopoulos 2000). Nit-
rifioivat bakteerit tuottavat energiaa hapettamalla ammoniumia nitriitiksi ja edelleen 
nitraatiksi pelkistäen samalla happea. (taulukko 1, yhtälöt 11 ja 12) (Freeze & Cherry 
1979, Atlas & Bartha 1987, Paul & Clark 1989, Rantanen et al. 1999, Chapelle 2001). 
Ammonium voi hapettua anammox-prosessin (anaerobic ammonium oxidation) 
myötä anaerobisissa oloissa suoraan molekylaariseksi typeksi nitriitin toimiessa 
elektroninvastaanottajana (yhtälö 13) (Kuypers et al. 2003). Anammox-bakteerien 
olemassaolo on todettu hapettomien meriveden ja merisedimenttien lisäksi labora-
torioiden bioreaktoreissa sekä jätevedenkäsittelylaitoksissa (Strous 1999, Dalsgaard 
& Thamdrup 2002, Kuypers et al. 2003 mukaan).
NH4
+ + NO2
- → N2(g) + 2H2O (13)
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Ammonifikaatio- ja nitrifikaatioprosessit tapahtuvat yleensä pohjavedenpinnan ylä-
puolella, missä on riittävästi happea (Freeze & Cherry 1979, Evangelou 1998). Nitriitti 
on hyvin reaktiivinen ioni ja se muuttuu miltei välittömästi nitraatiksi, joten yleensä 
nitriittiä on hyvin vähän ympäristössä eikä akkumuloitumista tapahdu (taulukko 1, 
yhtälö 12) (Feth 1966, Fetter 1999 mukaan, Atlas & Bartha 1987). 
Nitrifikaatiossa kuluu happea n. 4,6 g ja 0,14 mol alkaliteettia hapettunutta am-
moniumtyppigrammaa kohden (Rantanen et al. 1999). Nitrifikaatiobakteerien kasvu-
nopeus riippuu lämpötilasta. Prosessi on hidas kylmissä oloissa (alle 5 °C). Optimi-
lämpötila on 30–35 °C (Paul & Clark 1989). Paulin ja Clarkin (1989) mukaan optimi 
pH on 6,6–8,0. pH-arvossa 5,5-6 nitrifioivien bakteerien aktiivisuus laskee ja on usein 
mitätöntä, kun pH on alle 4,5 (Paul & Clark 1989, Evangelou 1998). Nitrifikaation on 
tosin todettu toimivan metsämaassa pH:n ollessa alle 4 (Paul & Clark 1989). Nitri-
fikaatioprosessi tuottaa H+-ioneja, jolloin ympäristön pH alenee (taulukko 1, yhtälö 
11) (Freeze & Cherry 1979, Atlas & Bartha 1987, Drever 1997). 
2.2 
Denitrifikaatio
Biologisessa denitrifikaatioprosessissa eloperäisiä yhdisteitä hiilen- ja energianläh-
teenä käyttävät, heterotrofiset bakteerit pystyvät käyttämään anaerobisissa oloissa 
soluhengitykseen hapen asemasta nitriittiä ja nitraattia. Bakteerit pelkistävät ioniok-
sidit typen kaasumaisiksi oksideiksi (typpioksidi NO ja typpidioksidi N2O) ja lopulta 
molekylaariseksi typeksi (N2) (yhtälö 14) (mm. Knowles 1982, Paul & Clark 1989, 
Hiscock et al. 1991, Rantanen et al. 1999). 
Denitrifikaationopeuteen vaikuttaa käytettävä hiilenlähde. Reaktio on sitä nope-
ampi mitä pienimolekyylisempi käytettävä yhdiste on (Rantanen et al. 1999). Useim-
mat denitrifioivat bakteerit pystyvät käyttämään lukuisia hiiliyhdisteitä (sokereita, 
orgaanisia happoja, aminohappoja) elektronien lähteenään (Knowles 1982, Paul & 
Clark 1989, Hiscock et al. 1991). Myös autotrofiset bakteerit kykenevät denitrifikaa-
tioon. Autotrofisessa denitrifikaatiossa vety tai pelkistyneet rikkiyhdisteet toimivat 
energianlähteenä ja hiilidioksidi tai bikarbonaatti hiilenlähteenä (Kapoor & Virarag-
havan 1997, Soares 2000). 
Taulukko 1. Pohjavedessä tapahtuvia biokemiallisia redox-reaktioita sekä niiden vapaat energiat. Pelkistysreaktiot 
kuluttavat orgaanista ainesta ja pelkistävät epäorgaanisia yhdisteitä, yksinkertainen hiilihydraatti CH2O edustaa or-
gaanista ainesta, vaikka lukuisat muut orgaaniset yhdisteet voivat olla todellisuudessa redox-prosesseihin osallistuva 
yhdiste, * H2S esiintyy vedessä liuenneena: HS
- + H+ = H2S. H2S on vallitseva spesies, kun pH on alle 7. Hapetusre-
aktiot kuluttavat pohjaveteen liuennutta happea (vapaat energiat Morel & Hering 1993, Fitts 2002 mukaan, reaktiot 
Fitts 2002). 
prosessi kaava vapaa energia 
(kJ mol-1)




Respiraatio (3) 1/4CH2O + 
1/4O2 (g) =  
1/4CO2(g) + 
1/4H2O -119,0
Denitrifikaatio (4) 1/4CH2O + 
1/5NO3
- + 1/5H
+ = 1/4CO2 + 
1/10N2(g) + 
7/20H2O -113,0
Mangaanin(IV) pelkistys (5) 1/4CH2O + 
1/2MnO2(s) + H
+ = 1/4CO2(g) + 
1/2Mn
2+ + 3/4H2O -96,7
Raudan(III) pelkistys (6) 1/4CH2O + Fe(OH)3(s) + H
+ = 1/4CO2(g)+ Fe
2+ + 11/4H2O -46,7
Sulfaatin pelkistys * (7) 1/4CH2O + 
1/8SO4
2- + 1/8H
+ = 1/4CO2(g)+ 
1/8HS
- + 1/4H2O -20,5
Metaanin käyminen (8) 1/4CH2O = 
1/8CO2(g) + 
1/8CH4 -17,7
Raudan(II) hapettuminen (9) Fe2+ +1/4O2(g) + 5H2O = Fe(OH)3(s) + 2H
+ -106,8





Nitrifikaatio (a) (11) 1/6NH4
+ + 1/4O2(g) = 
1/6NO2
- + 1/3H
+ + 1/6H2O -45,3
Nitfirikaatio (b) (12) 1/2NO2
- + 1/4O2(g) = 
1/2NO3
- -37,6
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Biologinen denitrifikaatio on tärkeä osa typen kiertoa, se on välttämätön prosessi 
typen kierrättämiseksi takaisin ilmakehään (mm. Drever 1997, Evangelou 1998). 
Nitraatin pelkistymisessä molekylaariseksi typeksi on monta vaihetta, joista monet 
bakteerit voivat suorittaa vain yhden tai kaksi (Hiscock et al. 1991, Chapelle 2001). 
Nitraatti (NO3
-) pelkistyy ensin nitriitiksi (NO2
-), edelleen dityppioksidiksi (N2O) ja 
lopulta molekylaariseksi typeksi (N2). Usein jäljelle jää hieman dityppioksidia. N2 ja 
N2O jäävät liuokseen, kunnes pääsevät vapautumaan ilmakehään (Burt ja Trudgill 
1993, Chapelle 2001). 
NO3
-→ NO2
- → NO → N2O→ N2 (g)  (14)
Denitrifikaation pääasiallisena lopputuotteena syntyy molekylaarista typpeä denit-
rifikaatioksi kutsutussa prosessissa (Knowles 1982, Paul & Clark 1989, Drever 1997, 
Chapelle 2001). Reaktioyhtälön 15 mukaan denitrifikaatio kuluttaa 1,25 moolia hiiltä 
jokaista NO3
- moolia kohti, joka muuttuu N2 kaasuksi.
 
5CH2O + 4NO3
- → 2N2 + 5CO2 + 3H2O + 4OH
-  (15) 
Täydellisen denitrifikaation merkittävimpiä lopputuotteita ovat N2 ja HCO3
- (Khan 
& Spalding 2004). Typpikaasu vapautuu nopeasti vedestä sen alhaisen liukoisuuden 
vuoksi, bikarbonaatin nousu ilmenee lievänä pohjaveden kovuuden kasvuna (Khan 
& Spalding 2004). Denitrifikaatio on siis alkaliteettia tuottava prosessi ja alkaliteetti 
saattaa indikoida denitrifikaatiota tai sen puuttumista (Glass & Silverstein 1998, 
Oh et al. 2003). Denitrifikaatiossa alkaliteetti kasvaa jokaista nitraattityppigrammaa 
kohden 0,07 mol (Rantanen et al. 1999). Nitrifikaatiossa ammoniumin muuntuminen 
nitraatiksi tuottaa happamuutta, denitrifikaatiossa puolestaan pH nousee (taulukko 
1, yhtälöt 4 ja 11) (Evangelou 1998).
Useat organismit pelkistävät nitraattia kasvun aikana assimilatorisesti. Tietyt 
mikro-organismit voivat pelkistää nitraattia myös dissimilatorisesti ammoniumiksi 
hapettomissa oloissa. Nämä reaktiot eivät ole denitrifikaatiota (Knowles 1982, Paul 
& Clark 1989, Drever 1997).
Useimmissa habitaateissa, pohjavesi mukaan lukien, on denitrifikaatiopotentiaalia 
(mm. Knowles 1982, Paul & Clark 1989, Hiscock et al. 1991, Chapelle 2001). Vaikka 
luontaista denitrifikaatiota tapahtuisikin, se ei tavallisesti riitä poistamaan suuria 
nitraattimääriä pohjavedestä (Hiscock et al. 1991). Orgaanisen hiilen saatavuus ra-
joittaa denitrifikaatiota pohjavedessä. Yleensä akviferin maa-aines sisältää vain vä-
hän veteen liukenevaa orgaanista hiiltä, joten siitä liukenee hyvin vähän orgaanista 
hiiltä pohjaveteen. Lisäksi vajoveden mukana tuleva orgaaninen aines ehtii yleensä 
hapettua hiilidioksidiksi ennen kuin se ehtii pohjaveteen saakka. 
Happi on tärkeä denitrifikaatiota estävä tekijä, koska happi on nitraattia suo-
tuisampi energianlähde orgaanisten molekyylien hapetuksessa. Hapen asteittainen 
väheneminen tai semianaerobiset olot suosivat denitrifikaatiota. Pohjavesissä happea 
voi olla usein niukasti tai ei ollenkaan, koska sitä kuluu hydrokemiallisissa ja biokemi-
allisissa reaktioissa (taulukko 1) (Freeze & Cherry 1979). Luonnostaan niukkahappi-
nen tai hapeton pohjavesi on denitrifikaation kannalta suotuisa ympäristö. Bakteerien 
energia-aineenvaihdunnassa tapahtuu suuria muutoksia, kun hapen saanti rajoittuu 
(Hiscock et al. 1991). Tällöin aerobinen soluhengitys korvautuu anaerobisella solu-
hengityksellä ja happi korvautuu toisella elektronin vastaanottajalla järjestyksessä 
NO3
-, Fe3+, Mn2+ ja SO4
2- (taulukko 1, yhtälöt 4, 5, 6 ja 7) (Paul & Clark 1989, Hiscock 
et al. 1991). Nitraatti on termodynaamisesti suotuisin elektroninvastaanottaja, joten 
se on ensimmäinen yhdiste, joka mikro-organismit alkavat hyödyntää terminaalisena 
elektroninvastaanottajana hapen kuluttua loppuun (Hiscock et al. 1991, Chapelle 
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2001). Useat denitrifioivat bakteerit kykenevät käyttämään sekä happea että nitraattia 
soluhengityksessään. 
Maankosteus on yksi tärkeimmistä vajovesivyöhykkeessä tapahtuvaa denitrifi-
kaatiota säätelevistä tekijöistä. Suuri vesipitoisuus vähentää hapen diffuusiota, mikä 
edesauttaa hapettomien vyöhykkeiden tai mikroympäristöjen muodostumista ja siten 
denitrifikaatiota (Paul & Clark 1989, Koponen & Martikainen 2004). Hapen diffuusio 
veden täyttämien huokosten läpi on vain kymmenestuhannesosa verrattuna ilman 
täyttämiin huokosiin (Paul & Clark 1989, Vinten & Smith 1993). 
Lämpötila on myös tärkeä denitrifikaatiota kontrolloiva tekijä (mm. Hiscock et 
al. 1991). Reaktioista tulee termodynaamisesti epäsuotuisia alhaisissa lämpötiloissa 
(Rantanen et al. 1999). Lämpötilan vaikutus denitrifikaatioon on kuitenkin pienem-
pi kuin sen vaikutus nitrifikaatioon, sillä denitrifikaatioon kykenee suuri joukko 
lämpötilavaatimuksiltaan erilaisia bakteereja (Rantanen et al. 1999). Lisäksi lämpö-
tilan vaikuttaa veteen liukenevan hapen pitoisuuteen ja sitä kautta välillisesti myös 
denitrifikaatioprosessiin, sillä lämpimään veteen liukenee vähemmän happea kuin 
kylmään. Yleensä denitrifikaatiolle suotuisa lämpötila on yli 10 °C (Janda et al. 1988). 
Denitrifikaatioprosessin on osoitettu toimivan tyydyttävästi vielä 2 °C:n lämpötilas-
sa (Halmø & Eimhjellen 1981). Oleszkiewicz ja Berquist (1988) osoittivat jaksoittain 
toimivan aktiivilietepuhdistamon denitrifikaationopeuden laskevan seitsemäsosaan, 
kun lämpötilaa aleni 15 °C:sta 2 °C:een. He osoittivat myös, että lämpötilakerroin on 
suurempi alhaisissa lämpötiloissa. Esimerkiksi 2–7 asteessa lämpötilakerroin oli 1,30 
ja 7–15 asteessa 1,06. 
Denitrifikaatio on suorassa yhteydessä pH-arvoon (Hiscock et al. 1991). Denitrifi-
oivat mikrobit toimivat tehokkaasti pH-arvon ollessa lähellä neutraalia 6,0–8,0 (Paul 
& Clark 1989, Beaubien et al. 1995, Evangelou 1998, Rantanen et al. 1999, Jang et al. 
2003). Janda et al. (1988) mukaan biologinen denitrifikaatio toimii, kun veden pH on 
7–9; Hiscock et al. (1991) mukaan 7,0–8,0 ja Gomez et al. (2003) mukaan neutraalista 
alkaliseen. Näiden raja-arvojen ala- tai yläpuolella denitrifikaation pitäisi vähetä no-
peasti. Denitrifikaatiosta tulee hidasta, mutta se on kuitenkin yhä merkittävää, kun 
pH laskee alle 5. Kun pH on alle 4, denitrifikaatio on mitätöntä tai lakkaa kokonaan 
(Paul & Clark 1989). 
Happipitoisuuden, lämpötilan ja pH:n lisäksi denitrifikaatioon vaikuttavat vah-
vasti monet maaperän muuttujat, kuten savipitoisuus, orgaanisen hiilen määrä, ve-
denpidätyskyky, tekstuuri sekä struktuuri (Evangelou 1998). Sánchez-Pérez et al. 
(2003) tutkimusten mukaan denitrifikaatioaktiivisuudella ja akviferin hydraulisen 
johtavuuden välillä on negatiivinen korrelaatio. Mitä alhaisempi permeabiliteetti 
sitä suurempi on mikrobiyhteisön denitrifikaatioaktiivisuus, kun nitraattia ja hiiltä 
on läsnä.
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3  Denitrifikaatio pohjavedenkäsittely- 
    menetelmänä
Biologisen denitrifikaation in situ-tapahtuva stimulointi tarjoaa yksinkertaisen ja 
kustannustehokkaan vedenkäsittelymenetelmän pohjavedessä olevan nitraatin pois-
tamiseen (Mercado et al. 1988, Hiscock et al. 1991). Denitrifikaatiota voidaan stimu-
loida keinotekoisesti, kun olosuhteet muokataan denitrifioivia bakteereja suosiviksi; 
orgaanista hiiltä lisätään pohjavedessä olevan liueneen hapen kuluttamiseksi sekä 
hiilenlähteeksi nitraattia pelkistäville bakteereille (Bates & Spalding 1998, Khan & 
Spalding 2003 mukaan). 
Nitraattia voidaan poistaa pohjavedestä denitrifikaation avulla maanpäällisillä 
reaktoreilla tai maanalaisilla in situ -menetelmillä (Mercado et al. 1988, Hiscock et al. 
1991). Maanpäällisissä reaktoreissa denitrifikaatioprosessin läpikäynyt vesi vaatii 
vielä tavanomaisen jatkokäsittelyn ylimääräisen biomassan poistamiseksi ja veden 
uudelleenhapettamiseksi.Tämä ei ole kustannustehokasta (Mercado et al. 1988, His-
cock et al. 1991). Maanalaisissa in situ -menetelmissä akviferissa tapahtuvaa denitrifi-
kaatiota stimuloidaan lisäämällä pohjaveteen sopivia ravinteita (Hiscock et al. 1991). 
In situ -denitrifikaatiomenetelmien etuna maanpäällisiin denitrifikaatiomenetelmiin 
verrattuna on, että itse akviferiä hyödynnetään denitrifikaation ylläpitämisessä. Li-
säksi erilliset sekundääriset toimenpiteet, kuten käsitellyn pohjaveden imeyttäminen, 
bakteeribiomassan poistaminen, orgaanisten jäännösten hajotus ja absorptio sekä 
jopa pohjaveden uudelleenilmastus akviferin aerobisessa ympäristössä, tapahtuvat 
itse akviferissä (Mercado et al. 1988, Hiscock et al. 1991). Edellisten menetelmien 
yhdistelmässä denitrifikaatio tapahtuu maanpäällisessä reaktorissa ja denitrifioitu 
vesi kierrätetään maanpinnan alapuolelle imeytymään ja uudelleen hapettumaan 
(Hiscock et al. 1991). 
Biologisessa in situ -denitrifikaatioprosessissa nitraatinpoistotehokkuus on par-
haimmillaan hyvin korkea, lähes 100 % (Matějů et al. 1992). In situ -prosessien etuna 
on myös se, että pohjaveden lämpötila on suhteellisen tasainen ympäri vuoden, joten 
denitrifikaatiotehokkuus pysyy tasaisena ympäri vuoden (Mercado et al. 1988). Or-
gaanista hiiltä annostellaan yleensä hieman alle stoikiometrisen tarpeen, jotta käsi-
teltyyn veteen jää pieni nitraattipitoisuus ja orgaanisen hiilen poistuminen vedestä 
olisi lähes täydellistä (Hall & Croll 1993, Khan & Spalding 2004). 
Biologisten in situ -kunnostusmenetelmien haasteita ovat niiden hallittavuus, opti-
moinnin vaikeus sekä riskit kuten uusien haitallisten aineiden synty akviferiin käsit-
telytoimenpiteiden seurauksena. Jos orgaanista hiiltä jää käsiteltyyn pohjaveteen, se 
voi johtaa bakteerien kasvuun (Hall & Croll 1993) ja sulfaatin pelkistymiseen (Khan 
& Spalding 2004). Matějů et al. (1992). mukaan biologisen in situ -denitrifikaatiome-
netelmän pääasiallinen haittapuoli on käsitellyn pohjaveden potentiaalinen bak-
teerikontaminaatio. Ongelmana voi olla myös hienoainesakvifereissa huokostilojen 
tukkeutuminen, joka johtuu pääasiassa denitrifikaation kaasutuotteista (Soares et al. 
1989 ja 1991, Soares 2000 mukaan) ja/tai biomassan kasvusta (Hiscock et al. 1991). 
Soares et al:n (1989, 1991, Soares 2000 mukaan) laboratoriotutkimukset osoittivat eta-
nolilla, formiaatilla, asetaatilla ja sakkaroosilla, että kaasujen muodostus oli pääsyy 
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maasuodattimien (sand packed columns) hienoainesmatriisin tukkeutumiseen eikä 
niinkään biomassan kasvu. Khan ja Spalding (2003) sekä Nuttall (2002) puolestaan 
havaitsivat, että etanoli edistää epämieluisaa mikrobibiomassan liikakasvua, mikä 
vähentää akviferin permeabiliteettia. Khanin ja Spaldingin (2003) mukaan asetaatti 
toimii etanolia paremmin, koska akviferiin muodostuu vähemmän biomassaa. 
Typpi poistetaan veden mukana. Typpikaasua liukenee veteen keskimäärin 20 mg 
N2 l
-1. Vesi, joka on tasapainossa ilmakehän kanssa, sisältää n. 16 mg N2 l
-1. Kyllästys-
piste 20 mg N2 l
-1 saavutetaan kohtuullisen nopeasti (Soares 2000). 
Käsittelytekniikan valinta tehdään kohteille aina tapauskohtaisesti (Hiscock et al. 
1991). In situ -kunnostukseen soveltuu pohjavesimuodostuma, jonka hydraulinen joh-
tavuus on korkea, pohjavedenpinta on matalalla, pohjavedessä on sopiva geokemia 
sekä pohjavedessä esiintyy luontaisesti denitrifioivia bakteereja (Bates & Spalding 
1998, Khan & Spalding 2003 mukaan). 
3.1 
Denitrifikaatioseinämät
Denitrifikaatioseinämät ovat osoittautuneet toimivaksi menetelmäksi pintavesistä pe-
räisin olevan nitraatin poistamiseksi (Robertson & Cherry 1995, Robertson et al. 2000, 
Schipper & Vojvodic-Vukovic 2001). Seinämä rakennetaan orgaanisesta aineksesta 
(esim. sahanpuru), joka sijoitetaan kohtisuoraan pohjaveden virtaussuuntaa vastaan 
(Schipper & Vojvodic-Vukovic 2001, Schipper et al. 2004). Pohjaveden virtauksen tulee 
läpäistä huokoinen seinämä. Seinämän läpi kulkeutuvan nitraatin määrään vaikuttaa 
pohjaveden nitraattipitoisuus ja pohjaveden virtausnopeus (Schipper et al. 2004).
Reaktiivisen seinämän hiililähteen valintaan vaikuttavat paikalliset tekijät, kuten 
seinämän hydraulinen viipymäaika, permeabiliteettivaatimukset, kunnossapitotarve 
ja materiaalin saatavuus (Robertson et al. 2000). Mahdollisia seinämämateriaaleja ovat 
oljet (Boussaid et al. 1988, Soares & Abeliovich 1998), sanomalehtipaperi (Volokita et 
al. 1996a), raakapuuvilla (Volokita et al. 1996b, Wakatsuki et al. 1993), kasviöljy (Hun-
ter et al. 1997), lehtikompostiaines (Robertson ja Cherry 1995), puulastut (Robertson 
et al. 2000) ja sahanpuru (Schipper & Vojvodic-Vukovic 2001, Schipper et al. 2004). 
Robertson ja Cherry (1995) tutkivat in situ denitrifikaatiomenetelmiä, jossa nitraa-
tilla pilaantunut vesi kulkeutuu passiivisesti reaktiivisen kerroksen läpi. Kokeissa 
käsiteltiin leirintäalueella sekä kesämökeillä syntyneitä jätevesiä. Reaktiivinen ma-
teriaali koostui kiinteästä orgaanisesta aineesta kutensahanpuruista. He kokeilivat 
kahta erilaista rakennelmaa. Ensimmäisessä rakennelmassa horisontaalinen silttinen 
hienohiekkakerros, jossa oli orgaanista ainesta (sahanpurua, kompostimateriaalia tai 
rukiin siemeniä) sijoitettiin vajovesivyöhykkeeseen n. 0,5–1 m likaveden imeytys-
kohdan alapuolelle. Silttistä materiaalia käytettiin sen ominaispidättymisen vuoksi. 
Tämän seurauksena silttinen kerros toimi myös tehokkaana hapen diffuusion esteenä. 
Toisessa rakennelmassa käytettiin vertikaalista seinämää (1,2 m leveä ja 0,6 m paksu), 
joka asennettiin osittain pohjavedenpinnan alapuolelle ja kohtisuoraan pohjaveden 
virtaussuuntaa vastaan. Seinämä koostui keskirakeisesta hiekasta ja karkeasta sahan-
purusta (n. 20 til. %). Robertson et al. (2000) seurasivat näiden rakennelmien toimintaa 
seitsemän vuoden ajan.
Ensimmäisen vuoden aikana molemmissa menetelmissä saavutettiin 60–100 %:n 
nitraatinpoistotehokkuus. Alkuperäinen NO3-N pitoisuus oli 125 mg l
-1. Robertsonin 
ja Cherryn (1995) mukaan horisontaalinen seinämä sopii hyvin tilanteeseen, jossa 
ravinnepitoista vettä imeytetään maaperään. Pystysuuntainen seinämä soveltuu pa-
remmin paremmin tilanteisiin, joissa pyritään kunnostamaan aiemmin tapahtunutta 
pilaantumista. Seitsemän vuoden seurantatutkimuksen aikana seinämien läpi kul-
keutuvien vesien nitraattipitoisuudet vaihtelivat 4–400 mg NO3-N l
-1 välillä, mikä 
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johtui hyvin erilaisista kohteista (pelto ja septisen säiliön jätevesi) (Robertson ym. 
2000). Neljässä kohteessa nitraatinpoistotehokkuus vaihteli 58–91 %:n välillä. Jokai-
sessa niistä nitraatinpoisto jatkui koko seitsemän vuoden ajan. Kolmessa kohteessa 
(Killarney, Borden ja Long Point) rakennetun kerroksen tai seinämän hiilipitoisen ma-
teriaalin osuus oli 15–20 til. %, yhdessä kohteessa (North Campus) 100 %. Tekijät piti-
vät hiilipitoisen materiaalin osuuden vaihtelua syynä siihen, että kolmessa kohteessa 
nitraatinpoistonopeudet olivat pienempiä kuin North Campuksen kohteella. Sisään 
ja ulos tulevan veden kloridipitoisuuksia vertaamalla Robertson ym. päättelivät, että 
Long Pointin kohteessa noin 25 % nitraatin häviämisestä voisi johtua laimenemisesta. 
Muissa kohteissa laimeneminen oli vähäistä. Ammoniumpitoisuuksien kasvu oli 
rakenteissa (<4 mg l-1) paljon pienempää kuin nitraattipitoisuuksien väheneminen 
(45 mg l-1 asti). Tämän perusteella pääteltiin, että nitraatin väheneminen ei johtunut 
pääasiassa nitraatin dissimilatorisesta pelkistymisestä ammoniumiksi vaan denitri-
fikaatiosta ja mahdollisesti nitraatin assimiloitumisesta biomassaan. 
Nitraatinpoistonopeus rakenteissa, joissa oli 15–20 til. % sahanpurua, oli 0,7–2,6 
mg N l-1 vrk-1 ja 4–32 mg N l-1 vrk-1 rakenteessa, jossa oli 100 til. % puulastuja (Robert-
son et al. 2000). Tekijöiden laskelmien mukaan rakenteissa olevasta hiilestä kului 6–7 
vuoden kokeiden aikana denitrifikaatioon vain 2–3 %. Hiiltä kuluu myös muihin re-
aktioihin, kuten aerobiseen hapettumiseen, ylimääräisen liuenneen orgaanisen aineen 
(DOC) huuhtoutumiseen ja mahdollisesti sulfaatin pelkistymiseen. Nämä prosessit 
huomioiden 6–7 vuoden kokeiden aikana seinämien alkuperäisestä hiilestä oli kulu-
nut suhteellisen pieni osuus (10–20 %). Kairausnäytteiden perusteella rakennelmissa 
(Killarneyn sahanpuru ja North Campuksen puulastukate) ei havaittu biomassan 
kasaantumista eikä rakenteiden läpäisevyyden heikentymistä. Näin ollen nitraatin-
poistotehokkuus ei merkittävästi heikennyt seurantajakson aikana, joten seinämiä 
voisi helposti suunnitella toimimaan vuosikymmenen tai pidemmänkin aikaa ilman 
hiilen lisäystä. Robertson ym. (2000) esittivät maastokokeidensa perusteella, että 
jäteselluloosaa sisältävät reaktiiviset seinämät tarjoavat pitkäkestoisen, passiivisen, 
in situ nitraatinpoistomenetelmän.
Schipper et al. (2004) tutkivat denitrifikaatioseinämän (hiilenlähteenä sahanpuru) 
toimintaa akviferissä, joka koostui karkeasta hiekasta. Nitraattipitoisuus oli seinä-
män ylävirran puolella 21–39 mg N l-1, seinämässä 0–2 mg N l-1 ja alavirran puolella 
19–44 mg N l-1. Merkkiainekokeen perusteella selvisi, että alle 4 % akviferin pohja-
vedenvirtauksesta meni seinämän läpi. Seinämän hydraulinen johtavuus oli 0,48 m 
vrk-1, kun se oli ympäröivässä akviferissä 65,4 m vrk-1. Vaikka seinämän huokoisuus 
oli 20 % suurempi kuin akviferin, akviferin hydraulinen johtavuus oli yli 140 kertaa 
suurempi kuin seinämän johtavuus. Schipper ym. totesivat, että huokosten suhteelli-
nen osuus oli nähtävästi muuttunut. Sahanpuru oli saattanut tukkia hiekkarakeiden 
välisiä huokosia ja näin vähentänyt pohjavedenvirtaukselle käytettävissä olevia huo-
kosia. Vaihtoehtoisesti maaperässä olleet ohuet siltti- ja savilinssit saattoivat sekoittua 
rakentamisen yhteydessä hyvin lajittuneiden ainesten kanssa vähentäen seinämän 
vedenläpäisevyyttä. Tekijöiden mukaan denitrifikaatioseinämät voivat olla edullisia 
menetelmiä pohjavedessä olevan nitraatin poistamiseen, mutta ne eivät ehkä ole 
käyttökelpoisia karkean aineksen akvifereissä, missä edullinen rakennusmenetelmä 
voi johtaa hydraulisen johtavuuden merkittävään alenemiseen.
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3.2 
Orgaanisia kemikaaleja sisältävien vesiliuosten imeytys
Denitrifikaation stimuloimiseen on hyvin tuloksin käytetty elektroninluovuttajina 
veteen liuotettuja tai sekoitettuja orgaanisia hiilenlähteitä kuten metanolia, glukoosia, 
etanolia ja asetaattia (Her & Huang 1995, Bandpi et al. 1999, Zhao et al. 1999, Santos 
et al. 2004 mukaan). 
3.2.1 
Kaksoiskaivosysteemi
Kaksoiskaivosysteemissä ravinteiden pumppaus tapahtuu syöttöputken kautta. Käsi-
telty vesi erotetaan pumppausputken kautta (Hiscock et al. 1991). Tekniikkaa testasivat 
mm. Kruithof et al. (1985, Hiscock et al. 1991 mukaan) soramuodostumassa Alanko-
maissa. Pohjavettä, jonka happipitoisuus oli 8,5 mg l-1 ja nitraattipitoisuus 18,1 mg N l-1, 
sekoitettiin metanolin (49 mg l-1) kanssa ja syötettiin akviferiin nopeudella 20 m3 h-1. 
Pumppauskaivo sijaitsi 25 m:n päässä syöttökaivosta ja siitä pumpattiin vettä 33 m3 h-1. 
Nitraattipitoisuuden lasku alkoi 12 vrk:n jälkeen. Kun kokeen alkamisesta oli kulunut 
18 vrk:ta, nitraattipoistuma oli 30 %. Kokeen lopussa (22 vrk:n jälkeen) ilmeni kaksi 
ongelmaa; käsitellyn veden nitriittipitoisuus nousi pitoisuudesta 0 mg N l-1 pitoisuu-
teen 0,17 mg N l-1 ja kahden kaivon välinen pohjavedenpinnan gradientti kasvoi 10 
m:llä. Toisessa kokeessa metanolia annosteltiin joka toinen päivä 85 mg  l-1, jolloin 
nitraattia poistui pohjavedestä noin 50 %. Kaivon tukkeutumisongelmaa ei voitu 
välttää tälläkään tavoin. Kruithof et al. (1985, Hiscock et al. 1991 mukaan) päättelivät 
näiden kokeiden perusteella, että nitraatin poistolla on potentiaalia, mutta käytännössä 
kaivojen tukkeutuminen pitäisi pystyä estämään.
Vastakohtana edelliselle ovat Chalupan (1985, Hiscock et al. 1991 mukaan) kokeet 
hiekka- ja soramuodostumassa entisessä Tshekkoslovakiassa, joissa tukkeutumista 
ei tapahtunut. Imeytysanturi sijoitettiin 5,5 m:n syvyyteen hienohiekkakerrokseen 
ja 15 m:n etäisyydelle pumppauskaivosta. Pumppaus- ja imeytysnopeudet olivat 
23,4 m3 h-1. Pohjaveden alkuperäinen nitraattipitoisuus oli 14 mg N l-1 ja etanolia 
annosteltiin 24 mg l-1, jolloin saavutettiin keskimäärin 97 % nitraatinpoisto. Nitriitti-
pitoisuudet vaihtelivat välillä 0,02–0,3 mg l-1. Denitrifioivien bakteerien lukumäärä 
kasvoi pumpatussa pohjavedessä käsittelyä edeltäneestä 1,3*103 l-1 etanoliannostuksen 
aikaiseen 1,8*105 l-1. Viiden kuukauden kokeen aikana akviferissä ei tapahtunut orgaa-
nisen aineen aiheuttamaa tukkeutumista. Chalupa (1985) arvioi, että osa biomassasta 
poistuu denitrifioivien bakteerien toimesta.
3.2.2 
Daisy
”Daisy”- eli päivänkakkara-denitrifikaatiosysteemi on kaksoiskaivomenetelmän va-
riaatio, jossa imeytyskaivot sijaitsevat samankeskisesti pumppauskaivon ympärillä 
(Hiscock et al. 1991). Janda et al. (1988) suorittivat täyden mittakaavan tutkimuksen 
pohjavesimuodostumassa nykyisen Tsekin tasavallan alueella. Muodostuma koostui 
pääasiassa hiekasta ja sorasta. Kahdentoista-viidentoista metrin etäisyydellä pump-
pausputkesta oli neljä imeytysputkea, jotka ulottuivat 17 m syvyydelle maanpinnasta. 
Keskimmäisestä putkesta pumpattiin pohjavettä n. 20 m3 h-1, jonka nitraattipitoisuus 
oli 20–25 mg N l-1. Veden viipymä imeytysputkista pumppausputkeen oli 1–2 vrk.
Denitrifikaation stimuloimiseen kokeiltiin kahta eri tapaa. Ensimmäisessä kokees-
sa stoikiometrinen määrä etanolia (jossa 5 % metanolia), imeytettiin pohjaveteen. 
Käsittely johti alhaiseen 25 %:n nitraatinpoistumaan, ja käsiteltyyn veteen jäi jäljelle 
8 mg l-1 etanolipitoisuus. Lisäksi imeytysputkien ympäristöön syntyneiden anaero-
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bisissa oloissa muodostui rikkivetyä. Janda et al. (1988) mukaan epäonnistuneet 
tulokset johtuivat siitä, että etanoli ei päässyt sekoittumaan akviferissä riittävästi. 
Näin osa vedestä jäi denitrifioitumatta kun taas imeytysputkien lähellä etanolia oli 
yli stoikimetrisen määrän. 
Toisessa kokeessa pumpattu pohjavesi imeytettiin uudelleen imeytysputkiin 
1,8 m3 h-1. Tällä tavalla pyrittiin tehostamaan orgaanisen hiilen leviämistä laajemmalle 
alueelle, erityisesti kohti pumppausputkea. Veden kierrätyksellä myös laimennettiin 
etanolipitoisuutta, millä haluttiin estää anaerobisten olosuhteiden syntyminen imey-
tysputkien ympärillä. Nitraatinpoistotehokkuus kohosi 40 %:iin 141 vrk:n pituisen 
kokeen aikana eikä etanolia havaittu enää käsitellyssä vedessä. Nitriittipitoisuus kas-
voi 0,13 mg N l-1. Jotta päästäisiin lähemmäksi talousveden laatuvaatimuksia, Janda 
et al. (1988) ehdottivat, että imeytysputkien väliin asennettaisiin neljä putkea lisää 
tehostamaan denitrifikaatiota. Vesi tulisi vielä jälkikäsitellä bakteerien ja orgaanisen 
aineen suodatuksella, desinfioimalla sekä residuaalisella nitriitin poistolla. Tässä 
kokeessa ei todettu tukkeutumista, joka olisi rajoittanut menetelmän toimivuutta.
Mercado et al. (1988) käyttivät myös Daisy-systeemiä Israelissa tekemässään tutki-
muksessaan. Tutkimuskohteessa oli vanha kaivo, jonka arvioitu syvyys oli 90–100 m. 
Pohjavedenpinta oli n. 49 m syvyydellä maanpinnasta. Pohjaveden nitraattipitoisuus 
oli kaivossa 14,5 mg N l-1. Tutkimuskohteessa asennettiin kolme ohutta imeytyskai-
voa vähintään 86 m:n syvyydelle vanhan kaivon ympärille. Kaksi kaivoista oli 15 
m ja yksi 25 m etäisyydellä vanhasta kaivosta. Pohjavesimuodostuma oli erittäin 
heterogeeninen sekä kemialtaan että litologialtaan (hiekka- ja savikerroksia). De-
nitrifikaation stimuloimiseksi vanhasta kaivosta pumpattuun pohjaveteen lisättiin 
sakkaroosia. Sakkaroosia annosteltiin 50 mg l-1 eli hieman yli stoikiometrisen tarpeen. 
C:N-suhde oli 1,3 (mooleina). Sakkaroosia imeytettiin pulsseittan (12 h:n välein) ja 
vettä jatkuvasti. Näin pyrittiin varmistamaan orgaanisen hiilen kulkeutuminen ak-
viferiin ja minimoimaan putken siivilän ympärille muodostuvan biomassan määrä 
ja siitä seuraava huokosten tukkeutuminen. Pulssittaisella annostuksella pyrittiin 
stimuloimaan nitraatin kulutusta respiraation kautta biomassan muodostumisen 
sijaan. Keskuskaivosta pumpattiin pohjavettä 50–60 m3 h-1.
Koe kesti 2 kk, jona aikana saavutettiin 10 % vähenemä nitraattipitoisuudessa sak-
karoosin kuluessa lähes sataprosenttisesti. Prosessin onnistumista rajoitti vain yhden 
imeytysputken toimiminen kunnolla. Kaksi muuta putkea tukkeutuivat tai eivät 
olleet hydraulisessa yhteydessä pumppauskaivon kanssa. Muodostuman yläosassa 
olevien savikerrosten vuoksi hydrologisesti suljetut olot pumppausputken ympärillä 
estivät denitrikaationprosessissa syntyneiden kaasujen (N2 ja CO2 ) vapautumisen 
akviferistä. Kaasujen akkumuloituminen aiheutti huokosten tukkeutumista. Mercado 
et al. (1988) epäilivät, että biomassan muodostuminen saattoi myöhemmin aiheuttaa 
akviferin tukkeutumista erityisesti imeytysputkien ympärillä. Lisäksi sakkaroosia 
kului todennäköisesti muihin mikrobiologisiin prosesseihin kuin denitrifikaation. 
Mercado et al. (1988) päättelivät tästä esitutkimuksesta, että koska yhden imeytys-
putken nitraatinpoistotehokkuus oli 10 %, viiden tai kuuden putken systeemi, joista 
syötettäisiin asetaattia tai etanolia, kykenisi poistamaan esim. pohjavedessä olevan 
22,6 mg N l-1 nitraattipitoisuuden 50 %:sti. Akviferin savikerrokset ovat Daisy–sys-
teemin käytölle epäedullisia, koska ne rajoittavat kaasujen kulkeutumista ylöspäin. 
Imeytysputkien tukkeutumista voidaan huomattavasti vähentää syöttämällä orgaa-
nista ainetta pulsseittain. Imeytys- ja pumppausputkien välillä olisi hyvä olla ha-
vaintoputkia näytteenottoa sekä akkumuloituneiden kaasujen vapautumista varten.
Khan ja Spalding (2003) tutkivat Daisy-menetelmää hiekka-sora-akviferissä Neb-
raskassa, Yhdysvalloissa. Akviferin kyllästyneen vyöhykkeen paksuus oli noin 12 
m ja sen keskimääräinen vedenjohtavuus 88 m d-1. Pohjavedenpinta oli matalalla 
(2,4 m syvyydellä maanpinnasta). Pumppauskaivon ympärillä oli kahdessa kehässä 
yhteensä kahdeksan imeytyskaivoa. Ulkokehä oli n. 12 m ja sisäkehä n. 6 m etäi-
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syydellä pumppauskaivosta. Kunkin imeytyskaivon siivilät olivat akviferin pohjan 
läheisyydessä 11,6–14,6 m maanpinnasta. Ulkokehän imeytyskaivoja käytettiin or-
gaanisen aineen syöttöihin ja sisäkehän imeytyskaivoihin syötettiin ajoittain vety-
peroksidia (H2O2) residuaalisen hiilen, nitriitin ja mikrobibiomassan poistamiseksi. 
Pumppauskaivo toimi jatkuvasti. Aluksi hiilenlähdettä (etanoli; pitoisuudessa 50 mg 
C l-1) ja nitraattipitoista vettä (n. 40 mg N l-1) syötettiin jatkuvasti yhteen ulkokehän 
imeytyskaivoista C:N-suhteella 1,25 (suhteellisina massoina). Nitraattipitoisuus laski 
merkittävästi 100 h imeytysten käynnistyksen jälkeen. Täydellinen nitraatinpoiston 
tehokkuus saavutettiin 150 h jälkeen syvyyksillä, joihin etanolia oli syötetty. Imey-
tyskaivo oli kuitenkin toimintakelvoton jo 240 h imeytysten aloituksesta paksun 
mikrobibiomassan aiheuttaman tukkeutumisen vuoksi. 
Seuraavassa vaiheessa etanolia syötettiin pulsseittain. Imeytykset tehtiin neljässä 
imeytyskaivossa, joihin syötettiin vuorotellen nitraattipitoista vettä, etanolia sekä 
nitraattivapaata vettä kaivojen huuhtelemista varten kerran vuorokaudessa kussakin 
imeytysputkessa: 25 min nitraattivapaan veden syöttö huuhtelua varten, 55 min eta-
nolipitoisen 500 mg C l-1 veden syöttö, 25 min nitraattivapaan veden syöttö huuhtelua 
varten ja 4,25 h nitraattipitoisen veden syöttö. Pumppauskaivon nitraattipitoisuus 
laski 35 % imeytyskaivojen pitoisuuksiin verrattuna. Denitrifikaatiovyöhykkeellä 
DOC-pitoisuudet kohosivat merkittävästi (n. 25 mg C l-1), mikä indikoi syötetyn 
etanolin ylittäneen mikrobien metaboliakapasiteetin. Liiallinen DOC-pitoisuus johti 
nitraatin pelkistymisen jälkeen sulfaatin pelkistymiseen. Imeytyskaivot eivät tuk-
keutuneet, mutta pumppauskaivossa havaittiin kolmen viikon imeytyksen aikana 
osittaista tukkeutumista. Tulokset osoittivat, että etanoli edisti mikrobien kasvua, 
joka voi johtaa imeytyskaivojen ja akviferin tukkeutumiseen. Etanolin sijasta hii-
lenlähteenä kokeiltiin myös kokeen loppuvaiheessa asetaattia, sillä Matĕjůn et al. 
(1992) ja Constantin ja Fick (1997) mukaan asetaatin aiheuttama mikrobibiomassa 
kasvu on vain kolmasosa etanolin vastaavasta. Asetaatin imeytykset suoritettiin 
samalla tavalla kuin etanolin, mutta asetaattia syötettiin vähemmän (350 mg C l-1). 
Pumppauskaivon nitraattipitoisuus laski 45 %. Kun imeytyskaivojen määrä lisättiin 
täyteen kahdeksaan, nitraatin poiston tehokkuus parani noin 65 %:in (pumppauskai-
vossa nitraattipitoisuus oli tällöin 13 mg NO3-N l
-1). Pohjaveden DOC-pitoisuuksia 
seurattiin tarkasti ja asetaattipitoisuutta säädettiin tulosten mukaan, jotta käsiteltyyn 
veteen jäisi pieni nitraattipitoisuus. Havaittiin, että pumppauskaivoon virtasi käsitte-
lemätöntä vettä imeytysvyöhykkeen ulkopuolelta, joten imeytyskaivojen siivilöiden 
pituus kaksinkertaistettiin. Näiden muutoksen myötä nitraatinpoistontehokkuus oli 
tutkimusten lopussa 72 %.
3.2.3 
Nitredox
Braester ja Martinell (1988) kehittivät Daisy-systeemistä kehittyneemmän version, 
maanalaisen Nitredox-menetelmän. Tässä menetelmässä jokaisen pumppausputken 
ympärillä on useita imeytysputkia kahdessa kehässä. Uloimmalla kehällä olevien 
imeytyskaivojen kautta syötettiin vettä ja etanolia, jolloin uloimmalla kehällä käyn-
nistyi denitrifikaatio. Sisäkehällä olevia imeytysputkia käytettiin tämän pelkistetyn 
veden hapettamiseen – imeytysputkiin syötettiin hapetettua vettä, jolloin pohjavedes-
sä ollut typpikaasu vapautui ja jäännösnitriitti, rauta ja mangaani hapettuivat ja em. 
metallioksidit saostuivat. Tekniikkaa kokeiltiin onnistuneesti soramuodostumassa 
Bisambergissa, Itävallassa. Muodostumaan asennettiin kolme pumppausputkea ja 
16 pelkistysputkea, joista uloimmat olivat 18 m:n päässä ja sisemmät 10 m:n päässä 
pumppausputkista. Pohjaveden havaintoputkia oli sekä putkistokehien sisä- että 
ulkopuolella. Yleensä akviferit ovat heterogeenisiä, joten in situ tapahtuvia proses-
seja tulisi pystyä kontrolloimaan jokaisen pumppausputken ympärillä. Braesterin ja 
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Martinellin (1988) tutkimuksessa imeytysputkikehien ulkopuolella, välissä ja pump-
pausputken lähellä oleviin havaintoputkiin oli asennettu redox-elektrodeja, joiden 
avulla pystyttiin säätämään käsittelytoimenpiteitä. Automaattinen koneisto hoiti 
pumppaukset sekä imeytys- että pumppausvaiheissa. Pohjaveden nitraattipitoisuus 
laski 22,6 mg N l-1 pitoisuuteen 5,7 mg N l-1 ja nitriittipitoisuus pysyi arvossa 0,01 
mg N l-1. Orgaanisen aineen, raudan tai mangaanin saostumisen (redox-olosuhteiden 




Gierczah et al. (2007) testasivat pilot-mittakaavan tutkimuksessa läpäisevän reaktii-
visen seinämän (permeable reactive barrier, PRB) sovellutusta Kanadassa (Baden, 
Ontario). Käsittelyvyöhykkeen korkean vedenjohtavuuden sekä syvyyden (30–40 m) 
vuoksi perinteistä reaktiivista seinämää ei voitu rakentaa, joten he käyttivät Cross-
Injection Scheme (CIS) menetelmää, jossa pumppauskaivon ympärille asennettiin 
kahdeksan kaivoa, joista kaksi olivat imeytys-pumppauskaivopareja sekä loput kuusi 
olivat havaintoputkia. He käyttivät hiilenlähteenä asetaattia, jota syötettiin 35 mg l-1 
185 ml min-1 akviferiin. Pumppauskaivosta pumpattiin vettä 9,5 m3 h-1 n. 9 h jokai-
sella imeytyskerralla, joten systeemi toimi passiivisesti 95 % ajasta. Pumppausaika 
oli riittävä, jotta imeytetty vesi ehti kulkeutua pumppauskaivoon. Imeytyskaivon 
siivilässä oli vähän reikiä (10 kpl), jotta asetaatti leviäisi tasaisesti kaikille syvyyksille.
Asetaattia imeytettiin neljässä vaiheessa, joissa imeytyspulssien väli oli 7–11 vrk, 
koko koe kesti 126 vrk. Vaiheessa I asetaattia imeytettiin 35 mg l-1, syötetyn asetaa-
tin ja pohjaveden typen suhde oli 0,7 (mooleina), kun asetaattia syötettiin hieman 
alle stoikiometrisen tarpeen (C:N 0,83) ja pumppauskaivo pumppasi pohjavettä 26 
m3 min-1. Nitraatti pelkistyi 43–70 %:sti ja muodostui nitriittiä, joten asetaattia oli liian 
vähän. Vaiheessa II pumppausta nostettiin 70 m3 min-1, asetaattia imeytettiin kuten 
ensimmäisessä vaiheessa. Pumppausnopeuden kasvattaminen heikensi nitraatin 
pelkistymistä. Nitriittipitoisuus kuitenkin laski. Nitraattipitoisuus nousi lähtötasolle, 
vaikka asetaatin kulutus jatkui. Tästä Gierczah et al.päättelivät, että pumppaus toi 
koko ajan lisää nitraattia asetaatinimeytyksen piiriin, joten elektroninluovuttajia oli 
jälleen liian vähän. Vaiheessa III asetaattipitoisuutta nostettiin noin kaksinkertaisek-
si verrattuna stoikiometriseen tarpeeseen (C:N 1,3–1,8) ja pumppausnopeus jatkui 
korkeana (73–83 m3 min-1). Nitraatin trendi oli laskeva ja nitriittipitoisuudet olivat 
alhaisia, mutta nitraatin pelkistyminen ei kuitenkaan ollut täydellistä missään havain-
toputkessa. Vaiheessa IV pumppausnopeus laskettiin n. 20 m3 min-1, asetaattipitoisuus 
oli suunnilleen sama kuin kolmannessa vaiheessa (C:N 1,2–1,5). Nitraattipitoisuudet 
laskivat selvästi koko vettä hyvin johtavassa vyöhykkeessä eikä nitriittiä muodostu-
nut. Asetaattipulssit stimuloivat denitrifikaatiota akviferin hyvin vettä johtavalla vyö-
hykkeellä ja vedenottamolla nitraattipitoisuus laski 50 % käsitellyssä vyöhykkeessä. 
Nitraatin pelkistymisen yhteydessä ei tapahtunut epätoivottuja sivuvaikutuksia (sul-
faatin pelkistys, käsitellyn veden liiallinen asetaattipitoisuus). Pulsseittain tehdyillä 
imeytyksillä pyrittiin vähentämään kaivon ja akviferin tukkeutumista biomassan 
akkumuloitumisen seurauksena. Tässä kokeessa imeytyspumppaus oli aktiivinen 
vain 5 % ajasta, kun aikaisemmissa tutkimuksissa pulsseittain tehdyt imeytykset ovat 
toimineet 25–50 % ajasta (Hamon & Fustec 1991, Khan & Spalding 2004).
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3.3  
NITROS-projektin esi- ja in vitro-tutkimukset
NITROS-projekti käynnistyi esitutkimuksella, jossa laboratoriotutkimuksessa verrat-
tiin viittä eri hiilen lähdettä, kaliumformaattia, natriumasetaattia, etanolia, natrium-
laktaattia ja kalsiummagnesiumformaattia, denitrifikaation kiihdyttäjinä. Turkiseläin-
ten ulostetta sisältävää maata laitettiin seerumipulloihin, joihin lisättiin kutakin or-
gaanista ainetta. Seerumipullokokeissa tehokkaimmin denitrifikaatiota stimuloineet 
hiilenlähteet etanoli ja asetaatti valittiin jatkotutkimukseen. 
In vitro -tutkimukset aloitettiin elokuussa 2005. Tutkimukset suoritettiin maasu-
odatinpylväissä, joiden avulla pyrittiin simuloimaan in situ -olosuhteita ja optimoi-
maan maaperässä tapahtuvaa denitrifikaatiota alhaisessa lämpötilassa (6 °C ± 2 °C) 
testaamalla syötettävän etanolin ja asetaatin eri määriä (kuva 2).
Maasuodatinpylväät koostuivat hiekasta ja sorasta sekä pintaosaltaan turkistarhal-
ta haetusta ulostepitoisesta maasta. Kokeissa käytettiin viittä maasuodatinpylvästä, 
joihin syötettiin aluksi vettä sekä myöhemmin nitraattipitoista vettä (100 ja 200 mg 
NO3 l
-1). Kahteen suodattimista syötettiin lisäksi etanolia ja kahteen asetaattia, viides 
suodatin toimi vertailusuodattimena, johon syötettiin vain vettä sekä nitraattipitoista 
Kuva 2. Suomenojan in vitro mittakaavan 
maasuodatinpylväiden rakenne (SYKE 
2007). Maasuodattimet olivat neljä metriä 
korkeita kolonneja, joiden halkaisija oli 
30 cm. Pohjalla oli 10 cm karkeaa soraa 
(5–16 mm), jonka päällä 3,4 m:n kerros 
seulottua ja pestyä hiekkaa (0,06–0,16 
mm). Hiekka koostui pääasiassa grano-
dioriitista ja humuspitoisuus oli 0,5 %. 
Kolonnien pintaosassa oli 50 cm:n kerros 
turkistarhalta haettua ulostepitoista hiek-
kaa, pinta oli eristetty polyeteenikalvolla. 
Kussakin kolonnissa oli kaksi imulysimet-
riä, kaksi huokoskaasuputkea muodostu-
van kaasun mittaamista varten sekä kaksi 
kosteusmittaria (Martin et al. 2008).
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vettä. Kokeen kussakin vaiheessa denaturoidun etanolin ja kaliumasetaatin pitoi-
suudet syöttövedessä pidettiin vakioina. Suodattimet ja liuossäiliöt suljettiin 6 cm 
paksun vaahtomuovin sisään ja kokonaisuus jäähdytettiin kylmälaitteella 6 °C ± 2 °C 
lämpötilaan, jota pidettiin yllä kokeen 459 vrk ajan.
Vesinäytteet otettiin suodattimien pohjalta. Huokoskaasun O2- ja CO2-pitoisuudet 
mitattiin Dräger kaasudetektorilla kahdelta syvyydeltä (kuva 2). Suodosveden säh-
könjohtokyky, redox-potentiaali, liuennut happi ja pH mitattiin monielektrodikent-
tämittarilla (YSI 556 MPS) (Martin et al. 2008).
Kokeen alussa kaikkiin suodattimiin syötettiin vain vettä (jakso i), jolloin nitraatti-
pitoisuus nousi kaikissa suodoksissa (kuva 3). Havaittu nousu osui ajallisesti yksiin 
merkkiainekokeissa saatujen viipymien kanssa; asetaatti- ja etanolisuodattimissa 12 
vrk, vesisuodattimessa 8 vrk. Orgaanisen hiilen (etanoli tai asetaatti) syötön alet-
tua (jakso ii; vrk 29) nitraattipitoisuudet kohosivat tilapäisesti kaikissa kolonneissa. 
Asetaatti- ja etanolisuodattimien suodoksissa mitattiin vesisuodatinta alhaisempia 
nitraattipitoisuuksia sekä nitriittiä. Molemmat seikat viittaavat siihen, että hiililisä-
yksen saaneet suodattimet denitrifioivat jo kokeen alkuvaiheessa.
Kuva 3. Suomenojan in vitro -mittakaavan jatkotutkimuksen kahden etanolikolonnin ja kahden 
asetaattikolonnin nitraattipitoisuuden keskiarvot sekä kontrollikolonnin nitraattipitoisuudet 
suodosvesinäytteistä. Jakso i: ei orgaanisen aineen (etanoli/asetaatti) lisäystä Jakso ii: orgaanisen 
aineen lisäys etanoli- ja asetaattikolonneissa, mutta ei nitraatinlisäystä Jakso iii: nitraatinlisäys 100 
mg l-1 (musta katkoviiva) Jakso iv: nitraatinlisäys 200 mg l-1. Luvut jokaisessa jaksossa edustavat ky-
seisen jakson aikaista C:N suhdetta (suhteelliset massat) ja suluissa olevat luvut syötetyn etanolin 
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Kokeen 84. päivänä (jakso iii) aloitettiin nitraattipitoisen (100 mg NO3 l
-1 eli 23 mg 
NO3-N l
-1) veden syöttö kaikkiin suodattimiin. Viiveen jälkeen nitraattipitoisuudet 
kohosivat jokaisessa suodattimessa. Asetaattisuodattimessa suodosveden nitraat-
tipitoisuus oli 89 % kontrollin vastaavasta (kokeen 120. vrk). Etanolisuodattimissa 
nitraattipitoisuudet kohosivat jääden asetaattisuodattimissa mitattuja pitoisuuksia 
huomattavasti alemmalle tasolle (etanoli- ja asetaattikolonneissa eri C:N suhde). 
Kontrollisuodatinta alhaisemmista nitraattipitoisuuksista huolimatta asetaatti- ja 
etanolikolonnit olivat ilmeisesti vielä tässä vaiheessa liian aerobisia tai denitrifioiva 
mikrobipopulaatio ei ollut kyllin suuri tehokkaan denitrifikaation saavuttamiseksi. 
Tähän viittaa myös samanaikaisesti havaittu nitriittipitoisuuksien kohoaminen ase-
taattia tai etanolia saaneiden suodattimien suodoksissa.
Kokeen 142. päivänä (jakso iv) nitraatin syöttöpitoisuus nostettiin 200 mg l-1:an 
(46 mg NO3-N l
-1). Tämä vastasi maastotutkimukseen valitun alueen, jolla menetelmää 
tultaisiin myöhemmin testaamaan täydessä mittakaavassa, pohjaveden nitraatti-
pitoisuuksia. Samalla syöttöliuosten C:N-suhde säädettiin etanoli- ja asetaattisuo-
dattimissa 1,5:een (suhteelliset massat). Etanolisuodattimissa nitraattipitoisuudet 
nousivat kontrollisuodattimen pitoisuuksien tasolle kymmenen päivän kuluessa. Kun 
syöttöliuosten C:N-suhde säädettiin 6:een (päivä 189), denitrifikaatio kiihtyi huomat-
tavasti sekä etanoli- että asetaattisuodattimissa. Kahden viikon kuluttua (päivä 203) 
C:N-suhteen nostosta suodosvesien nitraattipitoisuudet olivat 14 % etanolisuodat-
timissa ja asetaattikolonneissa 41 % kontrollikolonnin pitoisuuksiin suhteutettuna. 
Tämän jälkeen syöttöveden C:N-suhde vaihteli testiluontoisesti välillä 8–12, jolloin 
nitraattipitoisuudet olivat alhaisia tai alle määritysrajan sekä etanoli- että asetaatti-
suodattimien suodoksissa. Kontrollikolonnin suodoksen nitraattipitoisuudet olivat 
läpi kokeen (459 vrk) samaa luokkaa kuin syötetty nitraattipitoisuus. 
Suodosten TOC-pitoisuudet (total organic carbon, kokonais orgaaninen hiili) ko-
hosivat odotetusti kokeen alkuvaiheessa, kun etanolin ja asetaatin syöttöpitoisuudet 
olivat erittäin korkeita. TOC-pitoisuudet laskivat kun syöttöveteen lisättiin nitraattia 
ja kun syöttöveden etanoli- ja asetaattipitoisuuksia samanaikaisesti vähennettiin. 
Kokeen loppuvaiheessa (päivä 203–459) C:N-suhteilla 6–12 suodoksissa mitattiin 
jälleen korkeampia TOC-pitoisuuksia.
Hiekkasuodatinkokeiden perusteella luontaista denitrifikaatiota on mahdollista 
kiihdyttää alhaisessa lämpötilassa (6 °C) lisäämällä etanolia tai asetaattia bakteerien 
hiilen- ja energianlähteeksi. Turkistarhan ulostepitoisen maan luontainen denitrifi-
kaatiopotentiaali tarjoaa hyvän lähtökohdan nitraatilla pilaantuneen kunnostukselle. 
Etanoli osoittautui hieman asetaattia tehokkaammaksi denitrifikaation stimuloijaksia 
ja C:N-suhteella 6–9 etanolikolonneissa muodostui vähemmän nitriittiä kuin ase-
taattikolonneissa. Etanolisuodattimien denitrifikaatio oli tehokasta varsin alhaisessa 
pH:ssa (noin 5,5).
NITROS-hankkeen kylmissä olosuhteissa tehdyissä hiekkasuodatinkokeissa tar-
vittiin korkeampi C:N-suhde hyvän nitraatipoistotehokkuuden saavuttamiseksi kuin 
aiemmissa, lämpimämmissä olosuhteissa etanolilla ja asetaatilla tehdyissä tutkimuk-
sissa. Esimerkiksi Mohseni-Bandpi & Elliott (1999) tutkimuksissa C:N suhde oli 2,35, 
Gomez et al. 2000 C:N 1,08 ja Santos et al. 2004 C:N 1,0, kun hiilenlähteenä käytettiin 
etanolia.
Hiekkasuodatinkokeiden perusteella toteuttiin täyden mittakaavan in situ -maas-
totutkimus vuosien 2005–2008 aikana. Tämän tutkimuksen suoritus, tulokset ja joh-
topäätökset kuvataan tässä raportissa. 
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4  Aineisto ja menetelmät
4.1 
Tutkimusalue
NITROS-projektin täyden mittakaavan maastotutkimus tehtiin Veljekset Talvitien 
turkistarhalla Uusikaarlepyyssä Etelä-Pohjanmaalla. Maastotutkimuskohde sijaitsee 
Karkauskankaan I-luokan pohjavesialueen eteläisessä osa-alueessa (pohjavesialueen 
nro 1089351 B) Lapuanjoen vesistöalueella (vesistöalueen nro 44; kuva 4; SYKE 2006). 
Alueella ei ole vedenottamoa (SYKE 2006).
Kyseessä olevaVeljekset Talvitien turkistarha on kooltaan pieni, ja sillä sijaitsee 
kaksi n. 90 m pitkää varjotaloa. Tarhat on rakennettu vuosina 1987–1988. Tarhaustoi-
mintaa harjoitettiin noin 20 vuoden ajan syksyyn 2006 saakka. Tänä aikana tarhalla 
oli eläimiä osan vuotta; kesästä marras-joulukuuhun. Vuodesta 2007 tarha on ollut 
tyhjillään.
Kuva 4. NITROS-projektin maastokohde sijaitsee Pohjanmaalla Uusikaarlepyyn kunnassa, I-luokan 
pohjavesialueella (pohjavesialueen numero 1089351 B) (SYKE, Maanmittauslaitos lupa nro 7/MML/09, 
muokattu).
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4.1.1 
Karkauskankaan pohjavesialueen ominaisuudet
Karkauskangas on rantavoimien voimakkaasti muokkaaman pitkittäisharjun osa, 
joka kulkee lähes pohjois-eteläsuuntaisesti. Harju on laakea selänne, jota peittävät 
paksut laajalle ulottuvat hiekkakerrokset. Karkauskankaan harjujakso on osittain 
kerrostunut kallioperän heikkousvyöhykkeeseen. Lapuanjoki virtaa Karkauskankaan 
harjujakson poikki ja jakaa muodostuman kahteen osa-alueeseen, pohjoiseen osaan 
A ja eteläiseen osaan B (kuva 4). 
Harjujakso on pääasiassa hiekkaa, pohjoisosassa on syvemmällä karkeampaa ai-
nesta. Pohjaveden päävirtaussuunta on harjujakson pohjoisosassa pohjoisesta etelään 
kohti Lapuanjokea ja harjujakson eteläosassa etelästä pohjoiseen myös kohti Lapu-
anjokea. Harju on vettä ympäristöönsä purkava eli antikliininen harju, pohjavettä 
purkautuu pääasiassa Lapuanjokeen. Harjujakson pohjoisosassa pohjavedenpinta 
on n. 1–4 m syvyydellä maanpinnasta, eteläosassa pohjaveden pinta on syvemmällä, 
jopa 8 m maanpinnasta. Karkauskankaan pohjavesimuodostuman rakenne on veden-
saannin kannalta hyvä (SYKE 2006).
Pohjavesialueiden luokituksen mukaan Karkauskankaan pohjavesialue kuuluu 
luokkaan I eli vedenhankinnan kannalta tärkeä pohjavesialue. Karkauskankaan B 
osa-alueen kokonaispinta-ala on 2,89 km2. Muodostumisalueen pinta-ala (pohjavesi-
alueen vettä vähintään hienohiekan vedenläpäisevyyden omaavan alueen pinta-ala) 
on 1,39 km2. Laskennallinen imeytymiskerroin (maahan imeytyneen vesimäärän ja 
sadannan välinen suhde) on 0,40 sekä laskennallinen kokonaisantoisuus 1400 m3 d-1 
(SYKE 2006).
4.1.2 
Pohjanmaan harjujen ja pohjaveden erityispiirteet
Suomen länsirannikon harjut eroavat muista harjuista sekä muodoltaan että ra-
kenteeltaan. Pohjanlahden rannikkoseudulla on laajoja tasoittuneita harjusyntyisiä 
hiekka-soramuodostumia. Näitä harjuja kutsutaan Pohjanmaan harjuiksi. Ne ovat 
kerrostuneet usein ruhjelaaksoon, harjun juuriosan sekä koko pohjan leveys vaih-
telee, samoin poikkileikkauksen symmetria. Pohjanmaan harjuilta puuttuu harjujen 
tyypillinen selänteen muoto, koska harjujen sivuosat ovat usein paksujen kerrosten 
peittämiä (Hatva 1989, Mälkki 1999).
Myös sekundääriset prosessit ovat vaikuttaneet erityisesti Pohjanmaalla omalta 
osaltaan harjujen muotoon (Niemelä 1979, Hatva 1989). Rantaprosessit ovat erodoi-
neet harjujen koholla olevia muodostumia ja erodoitunut materiaali on sedimentoitu-
nut laajoiksi litoraalikerrostumiksi (Hatva 1989, Mälkki 1999). Niemelän (1979, Niemi 
et al. 1994 mukaan) mukaan erityisesti lakiosastaan tasoittuneissa harjuissa esiintyy 
joskus kerrosrakenne, jossa harjun pintaosaa peittää soraa ja kiviä sisältävä kerros. 
Samanaikaisesti tapahtuneen uudelleenkerrostumisen aikana hienoaines kulkeutui 
harjun lieveosiin ja harjuselänteen pinta rikastui karkearakeisesta aineksesta. Mälkki 
(1979, Niemi et al. 1994 mukaan) on toisaalta todennut Pohjanmaan tasoittuneiden 
harjujen pintaosien olevan lähes yksinomaan hiekkaa. Mälkin (1979, Niemi et al. 1994 
mukaan) mukaan soraa tavataan yleensä vain harjun ydinosissa. Rantakerrostumi-
en lisäksi on runsaita tuulihiekkamuodostumia ja pohjavesi on lähellä maanpintaa 
(Niemi et al. 1994, Mälkki 1999).
Suomessa pitkittäisharjuja on neljää tyyppiä, antikliiniset, synkliiniset, Pohjan-
maan anti- ja synkliiniset (kuva 5) sekä moreenipeitteiset harjut. Antikliiniset harjut 
ovat yleensä selänteen muotoisia harjuja ja glasifluviaalisia deltoja (Hatva 1989). 
Pohjanmaan pohjavesiesiintymät ovat valtaosin virtauskuvaltaan synkliisiä pitkit-
täisharjuja ja pohjaveteen liuenneen hapen pitoisuus on suhteellisen alhainen, kuten 
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synkliinisissä esiintymissä yleensäkin. Vesi on myös yhtä hapanta kuin synkliinisissä 
muodostumissa, mutta ei yhtä kovaa (taulukko 2). Veteen liuenneiden suolojen määrä 
on melko korkea ja vedessä on tyypillisesti runsaasti rautaa ja mangaania. Harjujen 
ympärillä olevat suot ilmeisesti aiheuttavat pohjaveden korkean hiilidioksidipitoi-
suuden. Pohjavedessä onkin suhteellisen paljon orgaanista ainesta, KMnO4-kulutus 
on kolminkertainen antikliinisiin harjuihin verrattuna. Typpiyhdisteiden pitoisuudet 
ovat vähäisiä, sulfaattia esiintyy yhtä paljon kuin synkliinisissä esiintymissä, mutta 
miltei neljä kertaa enemmän kuin antikliinisissä harjuissa (Hatva 2004).
Valtakunnallisen kaivovesitutkimuksen mukaan pohjavesi on monin paikoin 
vaikeasti saatavaa Pohjanmaalla ja sen laatu voi olla huono. Kaivovesien rauta-, 
mangaani- ja kaliumpitoisuudet ovat selvästi muiden sisämaan alueiden kaivojen 
keskimääräisiä pitoisuuksia korkeampia. Kaivovesille on tyypillistä suoalueiden 
vesien aiheuttama humus, joka ilmenee korkeana KMnO4-pitoisuutena. Tähän liittyy 
myös pelkistävissä oloissa raudan ja mangaanin esiintyminen, sillä rauta on yleensä 
kompleksiyhdisteenä humuksen kanssa. Pohjanmaalla on maatalouden seurauksena 
muihin rannikkoalueisiin verrattuna korkeita nitraattipitoisuuksia. Myös veden väri 
ja sameus ovat ongelma. Pohjanmaan kaivovesissä oli myös keskimääräistä korke-
Kuva 5. Pohjanmaan pitkittäisharju (Niemi et al. 1994 mukaan).
Taulukko 2. Pohjaveden laatu Pohjanmaan synkliinisissä ja antikliinisissä esiintymissä. (Hatva 
2004, muokattu).
parametri keskiarvo minimi maksimi lukumäärä n
pH 6,2 5,5 7,6 65
O2 (mg l
-1) 2 0 10,1 58
Fe (mg l-1) 5 0,003 37,4 61
Mn (mg l-1) 0,29 0,004 1,9 64
sähkönjohtavuus (mS m-1) 14,7 3,2 64 55
CO2 (mg l
-1) 42 4,9 149,6 58
alkaliteetti (mmol l-1) 0,59 0,04 0,59 58
kovuus (dH) 2,4 0,3 10,1 60
KMnO4-luku (mg l
-1) 9,3 0,4 44,8 61
NH4
+ (mg l-1) 0,08 0,003 0,48 46
NH4
+ -N (mg l-1l) 0,062 0,0023 0,37 46
NO3
- (mg l-1) 0,4 0 5,9 40
NO3
- -N (mg l-1l) 0,09 0 1,33 40
SO4
2- (mg l-1) 29,9 0,7 143 30
Cl- (mg l-1) 8,4 0,05 72 41
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ampia sulfaatti- ja kloridipitoisuuksia. Kaivot sijaitsevat yleensä varsinaisten luoki-
teltujen pohjavesialueiden ulkopuolella, joten niiden vedenlaatu ei edusta Suomen 
luokiteltujen pohjavesien laatua (Korkka-Niemi et al. 1993).
Länsi-Suomen ympäristökeskuksen (LSU) alueella vesihuollon kannalta tärkeim-
mät maaperän pohjavesimuodostumat ovat viimeisen jääkauden ja sitä edeltäneen 
jääkauden sulamisvaiheen aikana syntyneet liki luode-kaakkosuuntaiset pitkittäis-
harjut ja niihin liittyvät deltat. Harjujen ja moreenikohoumien rinteille muinaisen 
merivaiheen aikana syntyneet rantakerrostumat ovat myös käyttökelpoisia pohja-
vesimuodostumia. 
Pohjavesivarat ovat jakautuneet epätasaisesti. Suurimmat pohjavesiesiintymät 
esiintyvät Länsi-Suomen ympäristökeskuksen alueen itä- ja keskiosissa sekä Suu-
pohjan alueella. Alueen itä- ja keskiosissa esiintyy antikliinisiä, vettä ympäristöön 
purkavia harjuja. Yleensä antikliinisten harjutyyppien pohjavesimuodostumat edus-
tavat sekä määrällisesti että laadullisesti parhaita pohjavesivarastoja. 
Reilut puolet pohjavesialueista ovat metsätalouskäytössä. Suurin uhka pohjaveden 
laadun säilymiselle on maa-ainesten otto, vähäisemmässä määrin maatalous sekä 




Maaperän ja pohjaveden näytteenotto ja analysointi 
Maastotutkimuksen ensimmäisessä vaiheessa selvitettiin typpi- ja fosforiyhdisteiden 
esiintymistä ja leviämistä tarha-alueen maaperässä ja pohjavedessä. Syyskuussa 2005 
tarhalta otettiin maanäytteitä käsikäyttöisellä auger-kairalla yhdeksästä eri havain-
topaikasta (taulukko 3, kuvat 6 ja 7). Marraskuussa 2007 maanäytteitä otettiin lisää 
neljästä eri pisteestä (A -D) hiilenlähteenimeytyskäsittelyn vaikutuksen tutkimiseksi 
(kuva 6).
Vuonna 2007 maanäytteet otettiin metrin kokoomanäytteinä keskiraskaalla pora-
konekairalla (KN2000). Näytteet otettiin kierrekairalla lukuun ottamatta osaa pisteen 
A näytteistä. Pisteessä A kaksi ensimmäistä näytesyvyyttä, eli 2 m saakka, kairattiin 
kierrekairalla. Tämän jälkeen työputki asennettiin 2 m syvyyteen. Putki huuhdottiin 
tyhjäksi vedellä. Tämän jälkeen huuhtelu suljettiin ja maanäyte otettiin putkiottimella 
(pituus 1,5 m) metrin matkalta häiriintymättömästä maaperästä. Työputkea asennet-
tiin tämän jälkeen taas metri alaspäin ja se huuhdottiin tyhjäksi. Seuraava maanäyte 
otettiin työputken alapuolelta putkiottimella edellä kuvatulla tavalla.
Maanäytteistä määritettiin maalaji joko raekokoanalyysin (seulonta ja sedigrafi) 
perusteella tai silmämääräisesti. Näyteistä määritettiin lisäksi kemiallisia määrityksiä 
standardimenetelmin (taulukko 4).









Kuva 6. Maastokohteen tutkimuskartta.
Taulukko 3. Vuoden 2005 maanäytepisteiden 6 ja 7 vinojen kairausten (kohti varjotaloja 30°-kul-
massa maanpintaa vastaan) sekä vuoden 2007 maanäytepisteen A:n vinon kairauksen (kohti hiilen-












Piste 6 0–0,35 0–0,2 A 0–1,0 0–0,9
Piste 6 0,35–0,7 0,2–0,35 A 1,0–2,0 0,9–1,9
Piste 6 0,7–1,0 0,35–0,5 A 2,0–3,0 1,9–2,8
Piste 6 1,0–1,3 0,5–0,65 A 3,0–4,0 2,8–3,8
Piste 6 1,3–1,6 0,65–0,8 A 4,0–5,0 3,8–4,7
Piste 7 0–0,35 0–0,2 A 5,0–6,5 4,7–6,1
Piste 7 0,35–0,7 0,2–0,35
Piste 7 0,7–1,0 0,35–0,5
Piste 7 1,0–1,3 0,5–0,65
Piste 7 1,3–1,6 0,65–0,8
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Taulukko 4. Maanäytteiden kemialliset määritykset, yksiköt ja standardit.
määritys yksikkö standardi
Kokonaistyppi, märkäpoltto. titrimetrinen g kg-1 VYH-76
Kokonaisfosfori, märkäpoltto, spektrometria g kg-1 VYH-76
Kosteusprosentti, gravimetrinen 105 °C % ISO 11465
pH, uutto elektrometrinen SFS 3021
kuivaus ISO 11464
Märkäpoltto, hajotus rikkihapolla VYH-76
Uutossa liuenneet analyytit sisäinen menetelmä
Ammoniumtyppi, uutto, spektrometria mg kg-1
Nitriittityppi, uutto FIA mg kg-1 SFS 3029
Nitraattityppi, uutto FIA mg kg-1 SFS 3030; SFS 3029
Kuva 7. Maanäytepisteiden A) 6 ja B) 7 sijainnit varjotaloon ja ulostepenkkaan nähden, C) maa-
näytteiden 6 ja 7 tarkat etäisyydet ja syvyydet maanpinnasta sekä ulostepenkasta, D) maanäytepis-
teen A etäisyys imeytysputkistosta ja näytteiden syvyydet maanpinnasta (Varjotalon kuvat A ja B: 
Kivinen ja Korhonen 2006, muokattu).
A) B)
C) D)
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Tutkimusalueelle asennettiin 25 pohjavesiputkea vuosien 2005–2008 aikana (kuva 6, 
liitteet 1–2). Asennetut pohjavesiputket ovat muovia. Vuonna 2006 asennettuihin 11 
havaintoputkeen käytetty muovi on läpinäkyvää ja niistä 5 videokuvattiin (kuva 8) 
maakerrosten tarkastelua varten.
Pohjavesinäytteitä otettiin yhteensä 24 kertana ajalla 11.10.2005−11.12.2008 nou-
timella. Poikkeuksena näytteenottokerrat 24.10.2006 ja 24.10.2007, jolloin pohjavesi-
näytteet otettiin tyhjennyspumppauksissa käytettävällä Waterra-letkulla. Pohjave-
sinäytteet on kunkin havaintoputken kohdalla otettu välittömästi siiviläosan ylä-
puolelta, jos mahdollista. Tällä tavoin on pyritty vähentämään näytteeseen tulevan 
hienoaineksen määrää. Joissain havaintoputkissa pohjavedenpinnantaso on ollut 
siiviläosan kohdalla, jolloin näyte on otettu siivilän kohdalta. 
Pohjavesiputkista on mitattu kerroksittain lämpötila, sähkönjohtokyky, liuennut 
happi (DO) ja pH monielektrodikenttämittarilla (YSI 556 MPS). Pohjavesinäytteistä 
tehtiin kemiallisia määrityksiä standardimenetelmin (taulukko 5).
Kuva 8. Osa läpinäkyvän havaintoputken 13A 
videokuvaustulosteesta. Kuvaan on merkitty 
korke-ustasot merenpinnasta. Siiviläraot sekä 
nousu- ja siiviläputken liitos erottuvat selvästi. 
Videokamera on kuvauksen aikana hiukan 
kääntynyt, minkä vuoksi kuvassa näyttää siltä 
kuin siivilärakojen rivistö kiertyisi havainto-
putken ympäri. Maalaji: siltti. (Kuva: Pöyry 
Environment Oy)
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Maanäytekairaus koneellisella kierrekairalla. 
(Kuva: Ritva Väisänen)
Maanäytteenottoa käsikäyttöisellä Auger-kairalla 
varjotalojen välissä. (Kuva: Sirkku Tuominen)
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4.2.2 
Vajovesivyöhykkeen huokoskaasun näytteenottopaikat
Tutkimusalueelle asennettiin 15 huokoskaasuputkea heinä-lokakuussa 2006 (tauluk-
ko 6, kuva 6). Huokoskaasuputket tehtiin 2,5 m pitkistä sähkösuojaputkista, joiden 
ulkohalkaisija on 2 cm ja sisähalkaisija n. 1,7 cm. Putkiin tehtiin viiltoja tai reikiä 5 cm 
välein 50 cm matkalle. Viiltojen paksuus oli n. 2 mm. 










PG1A 0,5–1,0 PG5 1,5–2,0
PG1B 1,0–1,5 PG6A 0,5–1,0
PG1C 1,7–2,2 PG6B 1,0–1,5
PG2 1,7–2,2 PG6C 1,5–2,0
PG3 1,7–2,2 PG7A 0,5–1,0
PG4A 0,5–1,0 PG7B 1,0–1,5
PG4B 1,0–1,5 PG7C 1,5–2,0
PG4C 1,7–2,2  
  
Taulukko 5. Pohjavesinäytteiden parametrit ja niiden analyysimenetelmät sekä huokoskaasumit-




Alkaliteetti mmol l-1 ALK-258H
SO4 mg l
-1 SO4-330H
Cl mg l-1 CL-332H
sähkönjohtavuus mS l-1 COND-318H
COD-Mn mg l CODMN-27H
COD-Mn mg l CODMN-27H







kokonaisfosfori µg l-1 PTOT-315H
PO4-P µg l
-1 PO4P-391H
TOC mg l-1 TOC-327K
Fe µg l-1 FE-197H
Mn µg l-1 MN-216H
Br µg l-1 SFS-EN ISO 1030
EtOH mg l-1 ACL M-206
pH   elektrodi (YSI 556 MPS)
sähkönjohtavuus mS cm-1 elektrodi (YSI 556 MPS)
liuennut happi mg l-1 elektrodi (YSI 556 MPS)
lämpötila °C elektrodi (YSI 556 MPS)
huokostilan O2 til. % Dräger multivarn II kaasudetektori
huokostilan CO2 til. % Dräger multivarn II kaasudetektori
36  Suomen ympäristö  8 | 2010
Huokoskaasuputket asennettiin n. 2,0–2,2 m syvyydelle. Putkille kairattiin reiät maa-
han auger-kairalla tai kairauskalustolla (keskiraskas porakone GM100). Kairattuun 
reikään huokoskaasuputken ympärille laitettiin takaisin kairattua maata. Reijän ym-
päristö maanpinnalla pyrittiin tiivistämään kaivamalla reiän ympäriltä maa-ainesta 
pois ja tilalle laitettiin bentoniittipellettejä, jotka veden kanssa yhdessä muodostivat 
putken ympärille tiiviin kannen. Huokoskaasuputkien molempiin päihin laitettiin 
tulpat. 
Tiiviin kannen teko huokoskaasuputkille PG6A, PG6B ja PG6C: a) pintamaata poistettu huokoskaasuputkien ympäriltä, b) bentoniitti-




Etanolin syöttö maaperään ja pohjaveteen toteutettiin vajovesivyöhykkeeseen sijoi-
tetun imeytysputkiston avulla. Imeytysputkisto koostui pysty- ja vaakasuuntaisista 
muoviputkista (ø = 50 mm). Imeytysputkia varten kaivettiin noin 1,4 m syvä, 15 m 
pitkä ja 2 m leveä imeytysalue varjotalojen itäpäätyyn (kuvat 9 ja 11). Kaivinkoneella 
tehdyn kaivannon pohjalle asennettiin suodatinkangas, jonka päälle levitettiin n. 10 
cm:n kerros soraa. Suodatinkankaalla pyrittiin estämään hienoaineksen kulkeutu-
minen sorakerrokseen. 
Imeytysputkistoa varten tehtyyn kaivantoon sijoitettiin kaksi maankosteuden mit-
tausasemaa. Kummassakin mittausasemassa on neljä maankosteuden mittauspistettä 
sekä lämpötila-anturi (kuva 10). Maankosteusmittauksilla seurattiin imeytyspulssin 
vajoamista maaperässä alas kohti pohjavedenpintaa.
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Vaakasuuntaisiin putkiin porattiin reikiä (2,5 mm) n. 5 cm välein. Putket asen-
nettiin sorakerroksen päälle siten, että putkiin poratut reiät osoittivat alaspäin. Ne 
asennettiin kahteen riviin, yksi rivi kaivannon molemmille reunoille. Putkien päälle 
levitettiin n. 20–25 cm:n sorakerros. Putkisto peitettiin maalla, joka oli kaivettu pois 
putkiston rakentamisen yhteydessä.
Imeytysputkisto koostui neljästä erillisestä yksiköstä (A-D), joiden pituudet olivat 
6–7 m. Kussakin yksikössä oli 2 tai 3 pystysuuntaista, maan yläpuolelle ulottuvaa 
putkea. Pystyputkiin lisättiin vielä metrin jatkeet. Koko putkiston tilavuus on n. 300 l. 
Putkistojen A ja B vaakaputkien tilavuudet ovat n. 51 l ja putkistojen C ja D n. 60 l. 
Salaojasorakerroksen tilavuus on n. 9-10 m3.
Maastokokeessa hyödynnettiin tullin takavarikoimaa etanolia. Denaturoitua eta-
nolia (97 % etanolia, 3 % denaturointiainetta) imeytettiin maaperään pulsseittain 
26.10.2006–11.12.2008 välisenä aikana (taulukko 7). Etanoli-vesiliuosta syötettiin säi-
liöstä (V = 1 m3) letkuja pitkin kuhunkin neljään erilliseen putkistoon n. ¼ imeytettä-
västä annoksesta (kuvat 9 ja 12). Imeytettävän etanoli-vesiliuoksen konsentraatio ja 
syöttötiheys arvioitiin maasuodattimilla toteutetun in vitro -tutkimusten perusteella 
(Martin et al. 2008). 
Kuva 9. Maastotutkimuskohteelle asennetun hiilenlähteen imeytysputkiston rakenne, horisontaa-liputkien ympärille 
tehty salaojasorakerros ja suodatinkangas. Putkiston maanalainen osa on mer-kitty katkoviivalla.
Huokoskaasun näytteenotto. (Kuva: Ritva Väisänen)
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Taulukko 7. Hiilenlähteenä käytetyn denaturoidun etanolin imeytysajankohdat, denaturoidun etanolin määrä, etanoli-



















26.10.2006 0 10 1000 4139 4139
2.11.2006 7 10 1000 4139 8278
9.11.2006 14 10 1000 4139 12417
16.11.2006 21 10 1000 4139 16557
23.11.2006 28 10 1000 4139 20696
30.11.2006 35 10 1000 4139 24835
7.12.2006 42 10 1000 4139 28974
12.12.2006 47 10 1000 4139 33113
19.12.2006 54 10 1000 4139 37252
13.3.2007 138 40 800 16557 53809
11.4.2007 167 40 1000 16557 70366
8.5.2007 194 40 1000 16557 86922
4.-5.6.2007 221 40+40 1000+1000 33113 120036
18. 19.6.2007 235 40+40 1000+1000 33113 153149
2.-3.7.2007 249 40+40 1000+1000 33113 186262
16. 17.7.2007 263 40+40 1000+1000 33113 219376
31.7.2007 278 40+40 1000+1000 33113 252489
14.8.2007 292 40 1000 16557 269045
27.8.2007 304 40+40 1000+1000 33113 302159
10. 11.9.2007 318 40+40 1000+1000 33113 335272
25.9.2007 333 40+40 1000+1000 33113 368385
8.-9.10.2007 346 40+40 1000+1000 33113 401499
24.10.2007 361 40+40 1000+1000 33113 409630
7.5.2008 561 30 500 12417 422047
27.5.2008 573 30 500 12417 434464
16.6.2008 586 30 500 12417 446881
8.7.2008 601 30 500 12417 459298
29.7.2008 615 45 500 18626 477924
18.8.2008 628 45 500 18626 496550
9.9.2008 642 45 500 18626 515176
30.9.2008 659 45 500 18626 533802
28.10.2008 677 45 500 18626 552428
18.11.2008 615 45 300 18626 571054
Kuva 10. Maankosteusmittari- ja 
lämpötila-antureiden sijainnit ja 
syvyydet.
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Kuva 11. Hiilenlähteen imeytysputkiston rakentamisen eri työvaiheita: A) ja B) kaivannon teko, kuvassa A näkyy selvästi 
maalajin vaihtuminen pintamaan hiekasta metrin syvyydeltä alkaen siltiksi C) suodatinkankaan asetus ja sorakerroksen levi-
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Syksyn ja talven 2006 aikana imeytettiin viikon välein 1000 l lievästi denaturoitua 
etanolia 1 % vesiliuoksena yhdeksän viikon ajan. Syötetyn etanolin määrä oli siis 
10 l EtOH vko-1. Käytetyn etanolin etanolipitoisuus oli tullin teettämien analyysien 
mukaan 92–96 %. 
Keväällä 2007 imeytyksiä jatkettiin talven lumisimman ajan jälkeen (13.3.2007 al-
kaen). Imeytykset tehtiin keväällä neljän viikon välein sekä kesällä ja syksyllä kahden 
viikon välein. Maalis-toukokuussa 2007 imeytystiheyttä harvennettiin ja maahan 
imeytettiin kerralla enemmän etanolia (etanolipitoisuus oli noin 4 %). Imeytetyn 
etanolin massa pysyi siten samana kuin aiemmin (10 l EtOH vko-1). 
Kesä–lokakuussa 2007 viikoittainen etanoliannos nelinkertaistettiin (40 l EtOH 
vko -1) ja imeytysväliä tihennettiin neljästä viikosta kahteen viikkoon. Samalla imeytet-
tiin myös vettä 1000 l vko-1. Imeytetyn etanolin määrää suurennettiin, koska nitraatin 
vähenemistä ei havaittu hiilenlähteenimeytysputkistoa lähinnä olevassa havainto-
putkessa 13A.
Vuoden 2008 imeytyksissä pienennettiin imeytettävää vesimäärää sen varmistami-
seksi, että nitraattipitoisuuksien aleneminen ei aiheudu laimenemisesta. Elokuusta 
2008 alkaen imeytettävään liuokseen lisättiin vielä 1,0–1,5 kg soodaa pH:n nostamista 
varten.
Hiilenlähteen imeytyksessä etanoliliuoksen imeytymisnopeus maaperään vaihteli 
maastokokeen eri vaiheissa. Imeytyminen hidastui jo kolmannella imeytyskerralla 
9.11.2006. talvella 2006 sekä keväällä 2007 imeytykseen kului aikaa n. 60–70 min. 
Imeytymisnopeus nousi kesällä 2007, jolloin imeytykseen kului n. 50–60 min, ja hi-
dastui merkittävästi jälleen syyskuussa 2007. Syyskuusta lähtien 1 m3:n imeytykseen 
kului aikaa n. 120 min.
4.2.4 
Slug-testit
Tutkimuskohteessa tehtiin slug-testejä havaintoputkissa 1A, 1B, 5A, 7A, 7B, 9, 13A, 
13B, 15A ja 15B. Tavoitteena oli arvoida in situ keskimääräinen horisontaalinen ve-
denjohtavuus pienellä alueella havaintoputken siivilän välittömässä läheisyydessä. 
Kuva 12. Maastotutkimuskohteella hiilenlähteenimeytys on käynnissä. (Kuva: Sanna Petäjäjärvi)
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4.2.5
Merkkiainekoe
Maastotutkimuksissa haluttiin määrittää etanolin kulkeutumisnopeus ja leviäminen 
pohjavedessä. 
Maaperään 26.10.2006 imeytettyyn etanolierään lisättiin merkkiaineeksi natrium-
bromidia. Merkkiainetta (1,1 g NaBr) lisättiin etanoli-vesiliuokseen, jossa oli vettä 
n. 1000 l ja etanolia 10 l. Imeytettävän lievästi denaturoidun etanoli-vesiliuoksen 
bromidipitoisuus oli 85 µg l-1 (natriumbromidipitoisuus 110 µg l-1). Bromidin kulkeu-
tumista pohjaveteen ja pohjavedessä seurattiin lähinnä imeytysputkistoa olevasta 
havaintoputkesta 13A 6 viikon ajan.
Slug-testi. a) diver-paineanturin asennus havaintoputkeen; b) muovinen slug; 
c) diver, slug ja pohjavedenpinnan manuaalimittari havaintoputkessa; 
d) paineanturin tietojen purku maasto-olosuhteissa. 
(Kuvat a & d: Taina Nystén; kuvat b & c: Sanna Petäjäjärvi)
a) b) c)
d)
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5  Tulokset
5.1 
Maaperän pilaantuminen tutkimusalueella 
5.1.1 
Maalajit
Kairaustietojen (liitteet 1 ja 2) sekä maanäyteistä tehtyjen maalajimääritysten perus-
teella tutkimusalueen maaperä on pääosin keskirakeista hiekkaa n. 1 m:n syvyydelle 
ja silttiä tai hiekkaista silttiä syvyydellä n. 1−11 m:n. Silttistä moreenia on n. 11–21 
m:n syvyydellä. Silttisen moreenin vyöhykkeellä voi olla lajittuneempia karkeamman 
aineksen kerroksia. Maapeitteen kokonaispaksuus on 14,5−21,7 m, kyllästyneen vyö-
hykkeen paksuus n. 10−16 m ja kallionpinnantaso 7,8−14,3 m mpy.
5.1.2 
Maanäytteiden ravinne- ja vesipitoisuudet ja pH 
Varjotalojen läheisyydessä maaperän ammonium- ja nitraattipitoisuudet olivat ylei-
sesti korkeita vaihteluvälin ollessa suuri (kuva 13a). Ammoniumpitoisuudet vaihteli-
vat <0,1−270 mg N kg-1, nitraattipitoisuudet <0,1−260 mg N kg-1 ja nitriittipitoisuudet 
<0,01−0,04 mg N kg-1. Kokonaistypen ja -fosforin pitoisuudet olivat <0,5−0,5 g N kg-1 
ja 0,2−0,9 g P kg-1. Tarha-alueen ulkopuolella (kuva 13b) typen yhdisteiden pitoisuu-
det olivat korkeimmillaan noin 8 mg N kg-1 (5–6 m syvyydessä). Pintamaassa, aina 
4 m syvyyteen saakka, sekä ammonium-, nitraatti-, että nitriittitypen taustapitoi-
suudet olivat alhaisia <0,1mg N kg-1. Fosforipitoisuudet vaihtelivat tausta-alueella 
0,2–0,5 g P kg-1. Ravinnepitoisuudet eri pisteissä on esitetty liitteissä 7-8. 
Maanäytteiden pH oli alhainen (3,5−4,7) sekä tarhan vaikutusalueella (maanäy-
tekairaukset 2–3, 5–10, A–C) että sen ulkopuolella (maanäytekairaus 4) (kuva 13). 
Maanäytteiden kosteusprosentti vaihteli välillä 3,0−20,0 %, maankosteus oli hiekka-
näytteissä 3,0−8,8 % ja hienorakeisimmissa näytteissä (silttinen hiekka, hiekkainen 
siltti tai siltti) 9,8−20 %. 
5.2  
Pohjaveden virtaus
Pohjaveden virtaussuunta on pohjavesiputkista mitattujen pohjavedenpinnantasojen 
(kuva 14) perusteella lounaasta koilliseen. Koko Karkauskankaan pohjavesialueen 
B:osan virtaussuunta on etelästä pohjoiseen (SYKE 2006). Pohjavedenpinnantaso oli 
3,5–6,4 m maanpinnasta. Erityisesti kahden eri kesän ja syksyn (2006 ja 2007) pohja-
vedenpintojen vaihtelu on ollut huomattava. Ilmatieteenlaitoksen tutkimuskohdetta 
lähinnä olevalla Vaasan havaintoasemalla (Vaasan lentokenttä) heinäkuun 2006 sade-
määrä oli 24 mm ja heinäkuun 2007 119 mm (1971–2000 keskiarvo 60 mm) (Ilmatieteen-
laitos 2007). Kesien poikkeavat sademäärät näkyivät selvästi pohjavedenpinnantasojen 
muutoksena tutkimusalueella. Vuosien 2006 ja 2007 syyskuussa sademäärät olivat 
lähellä tosiaan. Vuonna 2006 syyskuussa satoi 34 mm ja vuonna 2007 36 mm. 
43Suomen ympäristö  8 | 2010
Kuva 13. Maanäytteistä 
analysoidut pH, maankosteus, 
fosforipitoisuus sekä nitraat-
ti-, nitriitti- ja ammonium-
pitoisuudet a) varjotalojen 
välittömässä läheisyydessä ja 
b) tarhan vaikutusalueen ul-
kopuolella.
Piste 6
(lantapenkan alla, 0,4 m häkin reunasta varjotalon alle 30 o kulmassa maanpinnantasoa vastaan)
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5.2.1  
Slug-testit
Slug-testien perusteella arvioitiin maaperän vedenjohtavuus kunkin pohjavesiput-
ken siivilän sijaintisyvyydessä (taulukko 8). Kairaustietojen, maalajimääritysten ja 
slug-testien perusteella muodostuman sedimentit jaettiin kahteen luokkaan: ”karkea 
aines” (Hk/srHk/siHkMr/hkSrMr) ja ”silttinen hiekka tai siltti” (Si/hkSi/siHk/Hk). 
Karkeammalle ainekselle saatiin slug-testien perusteella keskimääräiseksi vedenjoh-
tavuudeksi 0,9 m d-1 ja silttiselle hiekalle sekä siltille 0,1 m d-1. Slug-testien perusteella 
on laskettu pohjaveden viipymäajat imeytysalueelta pohjavesiputkille 13A, 13B, 14, 
7A ja 8 (taulukko 9). Putket sijaitsevat hiilenlähteenimeytysalueelta pohjavedenvir-
taussuunnassa alavirran puolella.
Taulukko 8. Maastotutkimuskohteella tehdyt slug-testit 5.–6.9. ja 4.10.2006. Pohjavesiputkien 
siivilät sijaitsevat joko ”karkeassa” aineessa tai silttisessä hiekassa / siltissä. Keskimääräiset veden-
johtavuusarvot on määritetty tutkimuskohteen karkeammalle ja silttiselle ainekselle. Vedenjohta-
vuustulokset on laskettu AquiferTest-ohjelmassa sekä Bouwer-Rice- että Hvorslev-menetelmällä 













1A in 1,32E-06 1,76E-06 1,00E-06 ”karkea”, yläosa 8,64E-02
1A out 6,84E-07 9,19E-07
1B out 1,43E-05 1,69E-05 1,40E-05 ”karkea”, alaosa 1,21E+00
5A in 1,31E-06 2,17E-06 1,40E-06 siHk 1,21E-01
5A out 1,47E-06 2,42E-05
7A in 6,59E-06 1,24E-05 6,60E-06 ”karkea”, yläosa 5,70E-01
7A out 6,62E-06 1,25E-05
7B in 5,70E-06 5,86E-06 5,70E-06 ”karkea”, alaosa 4,92E-01
7B out 5,69E-06 5,84E-06
9 in 2,42E-06 3,08E-06 2,75E-06 siHk 2,38E-01
9 out 3,11E-06 3,95E-06
13A in 1,20E-06 1,81E-06 1,00E-06 siHk 8,64E-02
13A out 5,76E-07 8,69E-07
13B in 1,83E-05 1,97E-05 1,80E-05 ”karkea” 1,56E+00
13B out 1,79E-05 1,94E-05
15A out 3,16E-07 4,29E-07 3,15E-07 Si 2,72E-02







Merkkiainekoe tehtiin 26.10.2006 ensimmäisen hiilenlähteenimeytyksen yhteydessä. 
Tutkimusalueella luontainen bromidipitoisuus oli 6.9.2006 otettujen pohjavesinäyt-
teiden mukaan pohjavesiputkessa 1B 35 µg Br l-1 ja 13B 39 µg Br l-1 (kuva 16). Maape-
rään imeytettävään etanoli-vesiliuokseen lisättiin 1,1 g NaBr, josta bromidia 0,85 g. 
Imeytettävän etanoli-vesiliuoksen tilavuus oli n. 1000 l ja bromidipitoisuus 85 µg l-1. 
Havaintoputkesta 1B pohjavesinäyte otettiin 15 m ja havaintoputkesta 13B 11,5 m 
syvyydeltä maanpinnasta.
Hiilenlähteen imeytysputkiston kokonaispituus on n. 13 m ja kyllästyneen vyö-
hykkeen paksuus imeytysputkiston kohdalla n. 10 m. Imeytysputkiston alapuolisen 
maakerroksen poikkipinta-ala kyllästyneessä vyöhykkeessä (A) on 130 m2. Tutki-
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musalueella hydraulinen gradientti (I) on 0,01. Esimerkiksi pohjavesiputkien 5A ja 8 
välinen etäisyys (L) n. 122 m ja pohjavedenpinnantasojen ero (h1-h2) oli 24.10.2006 
1,145 m.
Havaintoputkessa 13A hydraulinen johtavuus (K-arvo) on slug-testien mukaan 
0,0864 m d-1 ja havaintoputkessa 13B 1,56 m d-1 (taulukko 8). Näiden keskiarvosta 
saadaan imeytysalueen K-arvoksi n. 1 m d-1. Darcyn lain mukaan imeytysalueen pi-
tuutta ja sen alapuolisen kyllästyneen vyöhykkeen paksuutta vastaavan poikkipinta-
alan virtaama on 1300 l d-1 (kuva 15).
Kun imeytetty etanoli-vesiliuos merkkiaineineen sekoittuu imeytysalueen alapuo-
lisen pohjavedenvirtauksen kanssa, on merkkiaineen pitoisuus pohjavedessä tunnin 
kuluttua imeytyksestä 83 µg Br l-1 ja vuorokauden kuluttua 59 µg Br l-1.
Tunnin kuluttua:
(1000 l * 85 µg Br l-1 + 54 l h-1 * 39 µg Br l-1) / (1000 l + 54 l) ≈ 83 µg Br l-1 h-1
Vuorokauden kuluttua:
(1000 l * 85 µg Br l-1 + 1300 l h-1 * 39 µg Br l-1) / (1000 l + 1300 l) ≈ 59 µg Br l-1 h-1
Merkkiaineen kulkeutumista seurattiin pohjavesiputkista 13A, 13B ja 14. Merkkiaine 
havaittiin pohjavesiputkesta 13A 21 vrk merkkiaineen syötön jälkeen, jolloin pohjave-
sinäytteen bromidipitoisuus oli 79 µg l-1 (kuva 16). Seuraavilla näytteenottokerroilla 
bromidipitoisuus laski ollen kaikkina muina näytteenottokertoina pienempi kuin 












I  (m) 
Kuva 15. Darcyn laki ja tutkimusalueella olevan 
hiilenlähteen imeytysputkiston kohdalla putkiston 
pituutta ja kyllästyneen vyöhykkeen paksuutta vas-
taavan poikkipinta-alan virtaama.
Q = KAI = KA(h1-h2)/L
K = hydraulinen johtavuus (m d-1)
A = maakerroksen poikkipinta-ala (m2)
I = hydraulinen gradientti (m)
pvm (pp.kk.vvvv)






































Kuva 16. Tutkimusalueella sijaitsevien pohjavesiputkien 1B ja 13B pohjavesinäytteiden bromidipitoisuudet 
ennen merkkiaineen syöttöä tutkimusalueen luontaisen bromidipitoisuuden selvittämiseksi sekä pohjavesi-
putkien 13A, 13B ja 14 bromidipitoisuuksien seuranta merkkiaineensyötön jälkeen.
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Slug-testien mukaan pohjaveden keskimääräiseksi virtausnopeudeksi on arvioitu 
5 cm d-1; vedenjohtavuus n. 1 m d-1, hydraulinen gradientti n. 1 % ja tehokas huokoi-
suus n. 20 %. Havaintoputken 13A merkkiainekokeen tulosten perusteella tulkitut 
viipymäajat ovat 25 % pienemmät kuin slug-testien mukaiset viipymäajat. Osassa 
pohjaveden havaintoputkista veden laatumuutokset (NO3 ja TOC) olivat niin selkeät, 
että myös niistä voitiin arvioida viipymiä (taulukko 9).





13A 4 vko 3 vko
13B 2,8 kk 2,1 kk
16 2,6 kk 2 kk
17 4 kk 3 kk
18, 19 & 20 5 kk 4 kk
14 7,6 kk 5,7 kk 5 kk
7A 1,3 a 1 a 1,2 a




Turkistarhan vaikutusalueen pohjavedessä mitattiin korkeita nitraatti-, ammonium-, 
sulfaatti- ja kloridipitoisuuksia (taulukko 10) ja kohonneita metallipitoisuuksia (tau-
lukko 11). Lika-aineet esiintyivät korkeina pitoisuuksina kuitenkin vain silttikerrok-
sessa, 2–10 m syvyydessä (kuva 17). Lisäksi pohjavesi oli happamoitunutta.
Tarha-alueella karkeasta aineksesta muodostuvan sijaitsevan maakerroksen poh-
javesi10–22 m syvyydellä maanpinnasta oli laadultaan luonnontilaista aivan kuten 
silttisen kerroksen pohjavesi tarha-alueen vaikutuspiirin ulkopuolella (kuva 18). 
Lika-aineiden pitoisuudet alenivat pohjaveden virtaussuunnassa.


























5A Lu Si/Hk 190 <2 66 25 0,7 <0,02 0,7 4,9
5B Lu Mr 15 10 450 <0,5 29 3,8 15 6,7
6 Lu Si/Hk 390 <2 29 3,2 1,8 0,17 0,9 6,5
8 Lu Si/Hk 93 <2 6 6,3 1,6 0,2 1,4 6,4
13B Lu Mr 21 11 420 <0,5 15 3,3 21 6,6
1A Pi Mr 200000 5 71000 210 120 0,04 4,1 5,2
10 Pi Si/Hk 230000 12 140000 460 100 <0,02 13 4,2
7A Pi Si/Hk 30000 140 4500 21 11 <0,02 1,1 4,9
1Lu=luonnontilainen, 2Pi=pilaantunut
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Kuva 17. Pohjaveden interpoloidut a) ammonium- ja b) nitraattipitoisuudet µg l-1 10.10.2007 siltti-
sessä kerroksessa.
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5.4 




Vedellä kyllästymättömän vajovesivyöhykkeen huokoskaasun happi- ja hiilidioksi-
dipitoisuuksia mitattiin tarha-alueella ja sen vaikutuspiirissä sekä eri etäisyyksillä 
imeytysalueesta. Huokoskaasuputkessa PG1 (tausta-alue, kuva 19) hapen tilavuus-
osuudet vaihtelivat 19,5–20,9 til. %. ja hiilidioksidipitoisuudet 0,09–0,62 til. %).
Huokoskaasuputket PG2 ja PG3 ovat pohjaveden virtaussuunnassa varjotalo-
jen vaikutuspiirissä, mutta hiilenlähteen imeytyksen vaikutusalueen ulkopuolella. 
Huokoskaasuputki PG5 sijaitsee pohjavesiputkien 7A ja 7B välillä eikä hiilenlähteen 
imeytyksellä ole siihenkään suoraa vaikutusta. Putkien PG2, PG3 ja PG5 huokos-
kaasujen happi- ja hiilidioksidipitoisuudet olivat lähellä tausta-alueen (putki PG1) 
pitoisuuksia (kuva 20). 
Huokoskaasujen hapen ja hiilidioksidin tilavuusosuuksien vaihtelu oli huomat-
tavasti suurempaa hiilenlähteen imeytyksen vaikutuspiirissä (huokoskaasuputket 
PG4, PG6 ja PG7) kuin muualla tutkimusalueella (kuvat 19, 20 ja 21). Ensimmäinen 
PG1

























































































Kuva 19. Tutkimuskohteelle asennettujen huokoskaasuputkien O2 (til. %) ja CO2 (til. %) mitta-
ustulokset. Kirjaimet A, B ja C tarkoittavat huokoskaasuputken sijaintisyvyyttä (A= 0,5–1,0 m, 
B=1,0–1,5 m ja C=1,5–2,0 tai 1,7–2,2 m maanpinnasta) (taulukko 4). Huokoskaasuputkien ryhmä 
PG1 on ”puhtaalla alueella”. Mittaushavaintojen lukuarvot on esitetty liitteessä 5.
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PG2
pohjavesiputken 11 vieressä, varjotalon välittömässä läheisyydessä
aika (p.k.vvvv)
































































pohjavesiputkien 7A ja 7B välissä
aika (p.k.vvvv)






























Kuva 20. Tutkimuskohteelle asennettujen huokoskaasuputkien O2 (til. %) ja CO2 (til. %) mitta-
ustulokset. Kirjaimet A, B ja C tarkoittavat huokoskaasuputken sijaintisyvyyttä (A= 0,5–1,0 m, 
B=1,0–1,5 m ja C=1,5–2,0 tai 1,7–2,2 m maanpinnasta) (Taulukko 4). Huokoskaasuputket PG2, 
PG3 ja PG5 ovat ”likaisella, käsittelemättömällä alueella”. Mittaushavaintojen lukuarvot on esitetty 
liitteessä 5.
selkeä muutos huokoskaasujen pitoisuuksissa havaittiin neljä viikkoa imeytysten 
aloituksesta putkessa PG6 ja seitsemän viikkoa aloituksesta putkessa PG7. Huokos-
kaasuputkissa PG4, PG6 ja PG7 huokosilman happipitoisuus oli hieman alle 21 til. % 
ennen hiilenlähteen ja 15–20 til. % imeytysten aikana. Hiilidioksidipitoisuuksissa 
havaittiin vastaava nousu etanoli-imeytyksen myötä. 
Huokoskaasuputkien ryhmä PG6 sijaitsee hiilenlähteen imeytysputkilinjojen vä-
lissä. Hapen ja hiilidioksidin tilavuusosuuksien vaihtelu on ollut suurempaa kuin 
missään muussa tutkimusalueen huokoskaasuputkessa. Marras- ja joulukuussa 2006 
sekä happi- että hiilidioksidipitoisuudet muuttuivat nopeasti lokakuun lähtöarvoista. 
Muutokset olivat suurimpia maaperässä syvimpään ulottuvassa huokoskaasuput-
kessa PG6C. Kevään ja kesän 2007 mittauksissa hapen tilavuusosuudet laskivat ja 
vastaavasti hiilidioksidin nousivat. Hiilidioksidin tilavuusosuus huokosilmasta oli 
korkeimmillaan 17.7.2007 4,3 til. % huokoskaasuputkessa PG6. Tämä on noin 140-ker-
tainen ilmakehän hiilidioksidipitoisuuteen verrattuna.
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Heinäkuun lopusta (31.7.2007) joulukuun mittauksiin hapen tilavuusosuudet 
hiljalleen nousivat ja hiilidioksidin laskivat kevään lukemien tasolle. Poikkeavan 
hiilenlähteenimeytyksen (40 l EtOH) 14.8.2007 (taulukko 8) vaikutus nosti huokos-
kaasuputken PG6C hiilidioksidin tilavuusosuutta välittömästi. Kuten huokoskaa-
suputkessa PG6C, myös huokoskaasuputkessa PG4C hiilidioksidin tilavuusosuus 
notkahti kahdeksan viikkoa poikkeavan hiilenlähteenimeytyksen (14.8.2007) jälkeen. 
Huokoskasuputkien ryhmä PG4 sijaitsee noin 1,1 m etäisyydellä imeytysalueesta. 
Seuraavissa mittauksissa (8.11.2007) hiilidioksidin tilavuusosuudet jälleen nousivat ja 
hapen vastaavasti laskivat. Sama trendi jatkui vielä ylimpänä sijaitsevassa huokoskaa-
suputkessa PG4A viimeisissä mittauksissa (4.12.2007), mutta huokoskaasuputkissa 
PG4






































































































































































































































































































































Kuva 21. Tutkimuskohteelle asennettujen huokoskaasu-
putkien O2 (til. %) ja CO2 (til. %) mittaustulokset. Kir-
jaimet A, B ja C tarkoittavat huokoskaasuputken sijain-
tisyvyyttä (A= 0,5–1,0 m, B=1,0–1,5 m ja C=1,5–2,0 tai 
1,7–2,2 m maanpinnasta) (Taulukko 4). Huokoskaasuput-
kien ryhmät PG4, PG6 ja PG7 ovat hiilenlähteen imeytys-
putkiston läheisyydessä eli ”käsittelyalueella”. Mittausha-
vaintojen lukuarvot on esitetty liitteessä 5.
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PG4B ja PG4C tilavuusosuudet hieman taittuivat. Huokoskaasuputkien ryhmässä 
PG7, joka sijaitsee 2,8 m imeytysalueesta pohjaveden alavirran suunnassa, hapen ja 
hiilidioksidin trendit olivat samansuuntaisia kuin putkiryhmissä PG6 ja PG4, mutta 
tilavuusosuuksien muutokset olivat pienempiä. 
5.4.2 
Pohjaveden laatu
Vajovesivyöhykkeseen imeytetty etanoli vaikutti pohjaveden laatuun virtaussuun-
nan mukaan ilmoitettuna havaintoputkissa 13A, 17, 18, 19, 14 ja 7A. Ensimmäiseksi 
pohjaveden orgaanisen aineksen (etanolin) pitoisuus nousi havaintoputkessa 13A. 
Pohjaveden laatu vaihteli kyseisessä havaintoputkessa huomattavasti tutkimuksen 
aikana, sillä vesi sisälsi imeytettyä vettä vaihtelevissa määrin. Tähän vaikuttivat mm. 
pulsseittain tehdyn imeytyksen ja näytteenoton välisistä ajoista, sadannasta ja pohja-
veden korkeuden muutoksista. Toisinaan putkessa 13A havaittiin vain vähäisiä jää-
miä imeytetystä etanolista ja toisinaan orgaanisen aineen pitoisuus oli erittäin korkea 
(1600 mg l-1) (kuva 22). Tässä putkessa ei havaittu merkittävää nitraattipitoisuuksien 
alenemaa koejakson aikana. Nitraattipitoisuuden suhde ammonium- ja kloridipi-
toisuuksiin nousi jonkin verran koejakson loppua kohti. Pohjaveden pH muuttui 
vain vähän koejakson aikana ollen korkeimmillaan 5,4. Nitriittipitoisuus oli melko 
korkea (100 – 300 µg l-1) ennen imeytyksen vaikutusta. Pitoisuudessa havaittiin suurta 
vaihtelua imeytyksen vaikutuksen alettua. Korkeita yksittäisiä nitriittipitoisuuksia 
mitattiin erityisesti vuoden 2007 aikana (kuva 22).
Etanoli-imeytyksen aikaansaamat pohjaveden laadun muutokset olivat saman-
suuntaisia havaintoputkessa 18 kuin havaintoputkessa 13A: pohjavedessä oli run-
saasti orgaanista hiiltä ja nitriittia (kuva 23). Nitriittipitoisuus oli korkeimmillaan yli 
3000 µg l-1. Nitraattipitoisuus laski vuoden 2008 jälkipuoliskolla (kuva 23a), mutta 
samanaikaisesti nitraatti-kloridi-suhde nousi (kuva 23c). Veden pH ja alkaliniteetti 
laskivat huomattavasti toukokuusta 2008 saman vuoden joulukuuhun.
Havaintoputken 19 tulokset olivat pitkälti yhteneviä lähellä sijaitsevan HP 18:n 
kanssa (kuva 24): imeytetty etanoli näkyi pohjaveden kohonneina orgaanisen hiilen 
pitoisuuksina, mutta pitoisuusvaihtelu oli suurempaa kuin HP 18:ssa. Kuten HP 
18:ssa, veden pH oli korkeampi kuin lähinnä imeytyskenttää olevassa HP 13:ssa. 
Toisekseen pohjavedessä mitattiin korkeita nitriittipitoisuuksia. Ammonium- ja nit-
raattipitoisuuksissa sekä nitraatti-kloridi-suhteessa ei havaittu merkittäviä muuto-
strendejä touko-joulukuussa 2008. 
Havaintoputkissa 16, 17 ja 20 etanoli-imeytyksen vaikutus näkyi vain vähän jos 
lainkaan (liitteet 7–8). Putkessa 20 tosin myös tarhauksen vaikutus pohjaveteen oli 
vähäisempää kuin esimerkiksi havaintoputkissa 18 ja 19. 
Havaintoputkessa 14, etäämmällä imeytyskentästä, käsittelyn vaikutus näkyi ke-
sästä 2007 alkaen kohonneina orgaanisen aineksen ja alkaliniteetin määrinä, korke-
ampina pH-arvoina ja alenevina typen yhdisteiden (nitraatti ja ammonium) pitoi-
suuksina sekä laskevina trendeinä nitraatti-kloridi- ja nitraatti-ammonium-suhteissa 
(kuva 25b–e). 
Käsitellyn pohjaveden nitriittipitoisuus oli kolmella mittauskerralla yli talousve-
den laatuvaatimusten putkessa 7A (Kuva 26). Käsiteltyyn pohjaveteen jäi runsaat 
30 mg l-1 hajoamatonta etanolia (TOC:na mitattuna) putkessa 7A loka-joulukuussa 
2008 (Kuva 26). 
Moreenikerroksessa pohjaveden laatu (esimerkiksi HP 13B; kuva 27) vaihteli vain 
vähän tutkimusjakson aikana. Tätä suurempaa pohjaveden laadun vaihtelua havait-
tiin silttikerroksen luonnontilaisen pohjaveden laadussa (esimerkiksi HP 5A; kuva 
28) kuten myös silttikerroksen pilaantuneessa pohjavedessä käsittelyalueen vaiku-
tuspiirin ulkopuolella (esimerkiksi HP 1A; kuva 29). 






































































































































































































N-tot * käsittelemätön ja ** käsitelty yhdyskuntajätevesi, talousveden laatuvaatimus *** NO2-N ja **** NO3-N
viipymä 0,7 - 1 kk imeytysalueelta
(etäisyys 2 m)






Kuva 22. Havaintoputken 13A a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) 
ja veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maan-
pinnasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta 
pohjavesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) nitraatin 
suhden kloridiin ja ammoniumiin; e)alkaliteetti ja pH-analyysitulokset. Mittaustulokset on esitetty 
lukuarvoina liitteessä 8.











































Col 35 vs laatuNO2
siivilä 5,6 - 7,6 m maanpinnasta





































































































































talousveden laatuvaatimus * NO2-N, ** NO3-N
*
**
Kuva 23. Havaintoputken 18 a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) 
ja veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maan-
pinnasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta 
pohjavesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) nitraatin 
suhden kloridiin ja ammoniumiin; e)alkaliteetti ja pH-analyysitulokset. Mittaustulokset on esitetty 
lukuarvoina liitteessä 8.
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Kuva 24. Havaintoputken 19 a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) 
ja veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maan-
pinnasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta 
pohjavesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) nitraatin 








































siivilä 5,6 - 7,6 m maanpinnasta













































































































































57Suomen ympäristö  8 | 2010
Kuva 25. Havaintoputken 14 a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) 
ja veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maan-
pinnasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta 
pohjavesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) nitraatin 
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Kuva 26. Havaintoputken 7A a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS); b) pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) nitraatin 
suhden kloridiin ja ammoniumiin; d) TOC, Cl; e)alkaliteetti ja pH-analyysitulokset. Pohjaveteen 
syötetty ja putkelle 7A kulkeutunut etanolipulssi on merkitty taustavärillä seuraavasti: Valkoinen; ei 
etanolia, harmaa; sävyn tummuus kuvaa kerralla syötetyn etanolin tilavuutta (vaaleanharmaa 10 l, 
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Kuva 27. Havaintoputken 13B a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) 
ja veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maan-
pinnasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta 
pohjavesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten N-tot, NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) 























































































































































siivilä 11,6 - 15,6 m maanpinnasta
viipymä imeytysalueelta 2,8 kk




































































































































































































Kuva 28. Havaintoputken 5A a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) ja 
veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maanpin-
nasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta pohja-
vesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) P-tot, PO4-P; 
e)alkaliteetti ja pH analyysitulokset. Mittaustulokset on esitetty lukuarvoina liitteessä 8.































































































































































































Kuva 29. Havaintoputken 1A a) pohjavedenpinnantasot, happipitoisuudet (mitattu monielektro-
dikenttämittarilla YSI 556 MPS), hiilenlähteen imeytyksen ajankohdat, imeytetyn hiilen (etanolin) 
ja veden tilavuudet, tarhaustoiminnan lopetusajankohta; b) havaintoputken siivilän syvyys maan-
pinnasta sekä slug-testien perusteella laskettu vedenjohtavuusarvo ja viipymä imeytysalueelta 
pohjavesiputkelle sekä pohjavesianalyysitulosten NH4-N, NO3-N, NO2-N; c) TOC, Cl; d) nitraatin 
suhden kloridiin ja ammoniumiin; e)alkaliteetti ja pH analyysitulokset. Mittaustulokset on esitetty 
lukuarvoina liitteessä 8.
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5.4.3 
pH:n vaikutus denitrifikaatioon
pH:n vaikutusta denitrifikaationopeuteteen tutkittiin havaintoputkista 13A, 16 ja 18 
otetuissa vesinäytteissä. Denitrifikaationopeus määritettiin alkuperäisissä näytteissä, 
joiden pH-arvoa ei säädetty, ja näytteissä, joiden pH säädettiin haluttuun arvoon 
puskuriliuoksen avulla.
Denitrifikaatio oli erittäin hidasta havaintoputkista 13A ja 18 otetuissa näytteissä, 
kun pohjaveden pH oli 5,2 tai sitä alempi. Denitrifikaationopeus noin viisitoistaker-
taistui, kun näytteiden pH nostettiin keinotekoisesti noin kuuteen. Denitrifikaatio 
tehostui edelleen, kun pH:ta nostettiin alueelle 6,5-7 (kuva 30). Rinnakkaisnäytteiden, 
joiden pH:ta ei säädetty, denitrifikaationopeudet sijoittuivat hyvin denitrifikaation 
pH-riippuvuutta kuvaavalle (kuva 30) käyrälle. Pohjavesiputkesta 16 otetussa näyt-
teessä alkuperäinen pH oli matala (4,6). Tässä näytteessä denitrifikaatiota ei juuri-
kaan tapahtunut, mikäli pH:ta ei säädetty. Toisaalta pH:n nosto 5,8:aan ei nostanut 
denitrifioivien bakteerien aktiivisuutta lähellekään samalle tasolle kahteen muuhun 
näytteeseen verrattuna. Kahdesta muusta näytteestä poiketen pH-optimi oli noin 
kuudessa ja korkeammilla pH-arvoilla denitrifikaatio hidastui jälleen (kuva 30).
Maastokokeessa imeytettävän etanoliliuoksen pH:ta säädettiin syksyllä 2008 li-
säämällä 1,0–1,5 kg soodaa kulloinkin imeytettävään 345–545 l nestemäärään. Soo-
dalisäys nosti imeytettävän liuoksen pH:ta noin 3,5 yksikön verran: 18.8.2008 tehdyn 
mittauksen mukaan imeytettävän liuoksen pH oli 6,92 ennen ja 10,44 jälkeen sooda-
lisäyksen, etanolin lisääminen nosti pH:n 10,78:aan.
Kuva 30. pH:n vaikutus denitrifikaationopeuteeen kolmessa Karkauskankaan tutkimusalueelta 
otetussa pohjavesinäytteessä (pohjavesiputket 13A, 16 ja 18). Mustat ympyrät edustavat näytteitä, 
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5.4.4  
Stabiili-isotooppimääritykset
Pohjaveden nitraatin stabiilien isotooppien (15N ja 14N) suhteita eli ns. delta-arvoja 
määritettiin havaintoputkista 1A, 13A, 18, 14 ja 7A (taulukko 12). Imeytysalueen 
läheisyydestä (HP 13A, HP 18) tai hieman etäämpää (HP 14) otettujen pohjavesinäyt-
teiden nitraatin delta-arvot eivät eronneet merkittävästi käsittelemättömän, typen 
yhdisteillä pilaantuneen pohjaveden (HP 1A) nitraatin delta-arvoista. Etäämmällä 
(HP 7A) nitraatin delta-arvot sen sijaan olivat em. havaintopisteitä korkeampia tou-
kokuussa 2008 ja sen jälkeen.





4.12.2007 12,97±0,03 11,68±0,05 - 11,29±0,17 13,24±0,08
6.5.2008 13,83±0,50 12,93±0,06 12,44±0,00 13,47±0,11 14,99±0,09
17.6.2008 - 13,04±0,01 11,90±0,05 12,67±0,01 18,60±0,05
19.8.2008 - 13,34±0,18 12,93±0,07 12,88±0,03 14,29±0,08
30.9.2008 13,59±0,05 12,22±0,07 13,01±0,09 11,70±0,01 15,26±0,21
28.10.2008 - - - - 14,08±0,03
18.11.2008 - - - - 13,28±0,10
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6  Tulosten tarkastelu
6.1 
 Turkistarha-alueen vaikutus alueen 
maaperän ja pohjaveden laatuun
Turkiseläinten lannan sisältämien typen ja fosforin huuhtoutuminen varjotalojen 
alapuoliseen maaperään ja edelleen pohjaveteen näkyy huomattavan korkeina am-
monium- ja nitraattipitoisuuksina. Jätösten sisältämä orgaaninen typpi – pääasiassa 
urea – on hajonnut täydellisesti eli mineralisoitunut nähtävästi jo lantapenkassa ja 
hajoamistuotteena syntynyt ammoniakki on liuennut veteen muodostaen ammoniu-
mia. NITROS-tutkimuskohteessa osa ammoniumista on pidättynyt maapartikkelien 
pinnalle, osa on hapettunut nitraatiksi maaperän nitrifioivien bakteerien toimesta ja 
osa on kulkeutunut sellaisenaan pohjaveteen sade- ja sulamisvesien mukana. 
Kun maaperän ammoniumkuormitus on vähäistä, ammonium ehtii hapettua nit-
raatiksi vajovesivyöhykkeessä, jolloin pohjaveteen huuhtoutuu nitraattia mutta vain 
vähäisiä määriä ammoniumia. NITROS-tutkimuskohteen vajovesivyöhykkeen mik-
robiologinen nitrifikaatioaktiivisuus ei ole kuitenkaan ollut riittävän tehokasta, jotta 
ammonium nitrifioituisi täydellisesti. Keskimäärin noin 70 % pilaantuneen pohjave-
den typestä esiintyi nitraattimuodossa ja noin 30 % ammoniumina havaintoputkissa, 
joissa tarhauksen vaikutus näkyi voimakkaimmin (HP 1A, HP 10, HP 11). Pohjave-
teen on huuhtoutunut runsaasti sekä nitraattia että ammoniumia (enimmillään noin 
250 mg l-1 NO3-N ja 150 mg l
-1 NH4-N). Etäämmällä varjotaloista (HP 7A) nitraattia 
esiintyi enemmän suhteessa ammoniumiin; enimmillään noin 85 % nitraattimuodossa 
nitraatti- ja ammoniumtypen summasta. Virtaussuunnassa tapahtuvaa nitraatti-am-
monium-suhteen muutosta voidaan selittää kahdella tavalla. Positiivisesti varautu-
neet ammonium-ionit osallistuvat kationinvaihtoon ja pidättyvät siten maapartikkeli-
en pinnalle huomattavasti negatiivisesti varautuneita nitraatti-ioneja tehokkaammin. 
Ammoniumin kulkeutuminen pohjaveden virtauksen mukana on siten hitaampaa 
kuin nitraatin kulkeutuminen. Toisaalta osa ammoniumista saattaa hapettua nitraa-
tiksi kyllästyneessä vyöhykkeessä. On todennäköistä, että molemmat prosessit ovat 
vaikuttaneet ammoniumin ja nitraatin esiintymiseen tutkimuskohteessa.
NITROS-tutkimuskohteen maaprofiileissa ammonium- ja nitraattipitoisuudet kor-
reloivat keskenään. Maanäyteprofiilien korkeat ammonium- ja nitraattityppipitoisuu-
det osoittavat, että vajovesivyöhykkeeseen on varastoitunut typen yhdisteitä, jotka 
kuormittavat pohjavettä tulevaisuudessa. Siten pelkkä pintamaan poistaminen ei riitä 
kuormituslähteen poistamiseksi, koska kohonneita typen yhdisteiden pitoisuuksia 
esiintyy syvemmällä maaperän kyllästymättömässä vyöhykkeessä.
Nitrifikaatio on happamuutta tuottava prosessi. Tämä näkyy tutkimuskohteessa 
pilaantuneen pohjaveden happamoitumisena ja alkaliniteetin kulumisena sekä tä-
tä myötä kohonneina metallipitoisuuksina (erityisesti alumiini, arseeni, kadmium, 
koboltti, kupari, nikkeli ja sinkki). Raskasmetalleista nikkelin pitoisuudet ylittävät 
talousveden laatuvaatimusten mukaisen pitoisuuden (20 µg l-1) enimmillään kolmin-
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kertaisesti pilaantuneessa pohjavedessä (HP 1A; ylin pitoisuus 67 µg l-1). Myös ha-
vaintoputkissa 13A ja 14 (tarhan vaikutusalueella) ja luonnontilaisessa pohjavedessä 
(HP 5A) nikkelipitoisuudet ylittivät talousveden laatuvaatimuksen. Havaintoputken 
5A vesi oli hapanta (pH 4,9), mikä selittää kohonnutta nikkelipitoisuutta. Moreeni-
kerroksen (luonnontilaisessa) pohjavedessä nikkelipitoisuus oliselvästi alhaisempi 
0,65 ± 0,15 µg l-1. Arseeni- ja kadmiumpitoisuudet olivat pilaantuneessa pohjavedessä 
enimmillään puolet talousveden laatuvaatimusten (10 µg l-1 ja 5 µg l-1, mainitussa jär-
jestyksessä) mukaisesta pitoisuudesta. Metalleista alumiinin pitoisuudet ylittivät talo-
usveden laatusuositukset (200 µg l-1) enimmillään kuusikertaisesti. Moreenikerroksen 
pohjavedessä (HP 13B) alumiinipitoisuus oli 12 ± 2 µg l-1 ja luontaisesti happamassa 
silttikerroksen (HP 5A) pohjavedessä 120 µg  l-1. Pilaantuneessa pohjavedessä (HP 
1A, HP 13A, HP14 ja HP7A) myös alkali- ja maa-alkalimetallien (kalium, kalsium, 
magnesium, natrium ja strontium) pitoisuudet olivat systemaattisesti jonkin verran 
ja paikoitellen huomattavasti (noin 60 kertaa) vastaavan luonnontilaisen pohjaveden 
(HP 5A) pitoisuuksia korkeampia. 
6.2  
Nitraatilla pilaantuneen pohjaveden 
luontainen puhdistuminen
Sadanta, uuden pohjaveden muodostuminen, typen yhdisteiden muuntuminen ja 
kulkeutuminen vajovesi- ja kyllästyneessä vyöhykkeessä vaihtelevat eri vuosina ja 
vuodenaikoina ja typen yhdisteiden pitoisuuksissa esiintyy luonnollista vaihtelua 
ajan ja paikan suhteen. Tämä luontainen vaihtelu ilmenee hyvin myös NITROS-
tutkimuskohteen pilaantuneessa pohjavedessä (esimerkiksi HP 1A käsittelyalueen 
ulkopuolella). Moreenikerroksen pohjaveden laatu puolestaan muuttui vähän kol-
men vuoden seurantajakson aikana. 
Nitraatilla pilaantuneen pohjaveden puhdistumisen osoittamiseksi sekä nitraatti-
pitoisuuden että nitraatti-kloridi-suhteen tulee laskea yhtäaikaisesti. Puhdistumista 
voidaan osoittaa lisäksi stabiili-isotooppitarkasteluiden avulla; raskasta typpi-iso-
tooppia sisältävää nitraattia tulisi rikastua pohjaveteen. Käsittelemättömässä pohja-
vedessä mikään edellämainituista kolmesta ehdosta ei toteutunut. Esimerkiki havain-
toputki 1A:ssa pohjaveden nitraattitypen pitoisuudet vaihtelivat välillä 80–200 mg l-1, 
nitraatti-kloridi-suhde välillä 2–3,5 ja nitraattitypen delta-arvo välillä 13,0–13,8, eikä 
näissä parametreissä havaittu pysyviä laskevia tai nousevia trendejä. 
NITROS-tutkimuskohteessa luontaista denitrifikaatiota ja siten pilaantuneen poh-
javeden luontaista puhdistumista rajoittaa todennäköisesti kaksi seikkaa: ensisijai-
sesti orgaanisen aineksen vähäisyys tai kuluminen loppuun ja toisaalta alhainen pH. 
Silttikerroksessa luonnontilaisen pohjaveden orgaanisen aineksen pitoisuus oli noin 
0,5–1,0 mg l-1. Pilaantuneessa pohjavedessä orgaanisen aineksen pitoisuudet olivat sa-
maa luokkaa, mikä osoittaa, että silttikerroksen pohjaveden vähäinen orgaaninen ai-
nes lienee vaikeasti bakteerien, mukaan lukien denitrifioivat bakteerit, käytettävissä. 
Alhainen pH on todennäköisesti merkittävin typen kierron mikrobiologisia proses-
seja (nitrifikaatio ja denitrifikaatio) säätelevä tekijä tutkimuskohteen pilaantuneessa 
pohjavedessä. Nitrifikaation ja denitrifikaation kannalta optimaalinen pH on 6–8. Nit-
rifikaatio saattaa tosin olla tehokasta melko alhaisessakin pH:ssa (4,3; Tarre & Green 
2004). NITROS-suodatinkokeissa (Martin et al. 2008) denitrifikaatio oli tehokasta, 
kun pH-arvo oli vähintään 5,5. NITROS-kenttäkokeissa denitrifikaatiota mitattiin 
pH:n funktiona pohjavesinäytteissä. Havaintoputkista 13A ja 18 otettujen pohjavesi-
näytteiden denitrifikaatio kiihtyi kun pH nousi yli kuuden. Luonnontilaisissa, hap-
pamoituneissa näytteissä denitrifikaatio oli hidasta. Maastokokeen loppuvaiheessa 
imeytetyn liuoksen pH:ta nostettiin lisäämällä siihen soodaa, mutta pohjaveden 
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hitaan virtauksen vuoksi soodalisäyksen vaikutusta ei voida nähdä käsitellyn poh-
javeden analyysituloksissa.
Vajovesivyöhyke oli hapellisessa tilassa tutkimusalueella. Hapen puute ei näin 
ollen rajoittane nitrifikaatiota pohjaveden pinnan yläpuolisessa ympäristössä. Pilaan-
tuneella alueella kyllästynyt vyöhyke on pääosin hapettomassa tai vähähappisessa 
tilassa. Kyllästyneessä vyöhykkeessä tapahtuva nitrifikaatio kuluttanee muodostu-
van pohjaveden mukana kulkeutuvan hapen melko nopeasti loppuun. 
Edellä esitetyn perusteella voidaan todeta, että pohjaveteen huuhtoutunut nitraatti 
vaikuttaa varsin pysyvältä eikä luontainen heterotrofinen (eli orgaanisen aineksen 
hapettamiseen liittyvä) denitrifikaatio ole riittävä pilaantumishaittoja korjaava pro-
sessi tutkimuskohteessa. Puhdistumisen voidaan olettaa olevan hidasta ilman aktii-
visia kunnostustoimenpiteitä, kuten orgaanisen aineksen lisääminen. ANAMMOX-
prosessin, jossa ammonium hapettuu nitriitin pelkistyessä ja lopputuotteena syntyy 
typpikaasua, merkitystä tutkimuskohteessa kannattaisi kuitenkin selvittää, sillä poh-





Etanolin imeyttämisellä pohjaveteen pyrittiin 1) heterotrofisten denitrifioivien baktee-
rien toiminnan (nitraatin pelkistäminen typpikaasuksi) kiihdyttämiseen tarjoamalla 
näille hiilenlähdettä 2) hapettomien olosuhteiden luomiseen ja/tai ylläpitämiseen 
kyllästyneessä vyöhykkeessä ja 3) pohjaveden pH:n nostamiseen denitrifikaation ja 
etanolin aerobisen hajoamisen myötä. 
Käsittelyn onnistumisen kannalta ensimmäinen reunaehto on, että vajovesivyö-
hykkeessä imeytetty hiilenlähde päätyy kyllästyneeseen vyöhykkeeseen. Imeytysput-
kiston kautta maaperään johdetun etanolin hajoaminen käynnistyi nopeasti hapel-
lisessa vajovesivyöhykkeessä. Huokoskaasujen happi- ja hiilidioksidipitoisuuksien 
muutokset havaittiin viikon kuluessa ensimmäisen imeytyksen jälkeen. Etanolia 
huuhtoutui kuitenkin toivotulla tavalla myös pohjaveteen, vaikka osa siitä hajosi-
kin jo vajovesivyöhykkeessä. Pohjaveden virtaus muodostuman silttikerroksessa on 
varsin hidasta.
Etanolipulssi saapui lähinnä imeytysaluetta sijaitsevalle havaintoputkelle 13A 
noin kuukauden kuluessa (kuva 22). Kulkeutumisaika oli noin 25 % pitempi kuin 
slug-testien, maalajitietojen ja merkkiainekokeen perusteella arvioitiin. Aiemmissa 
in vitro -kokeissa havaittiin, että hiekkasuodattimien läpi imeytetty vesi kulkeu-
tui noin 33 % hitaammin suodattimissa, joihin lisättiin etanolia tai asetaattia kuin 
hiekkasuodattimessa, jonka läpi imeytettiin pelkkää vettä. Maastokokeissa havaittu 
25 % pitempi kulkeutumisaika vastaa siten hyvin tutkimuksen aiemmassa vaiheessa 
tehtyjä havaintoja. 
6.3.2 
Orgaanisen aineksen pitoisuuksien muutokset pohjavedessä
Käsittelyn keskeisin tavoite, nitraattipitoisuuksien aleneminen, ja samanaikainen 
nitraatti-kloridi-suhteiden aleneminen, havaittiin selkeimmin havaintoputkissa 14 
ja 7A (kuvat 25 ja 26), jotka sijaitsevat etäämmällä syöttöalueesta ja käsitellyn pohja-
veden virtausreitillä. 
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Maaperän vedenjohtavuustietojen perusteella käsitelty vesi saavuttaa havainto-
putken 14 noin 7-8 kuukauden kuluessa (kuva 25). Ensimmäisen kerran käsittelyn 
vaikutus havaittiin elokuussa 2007, jolloin TOC-pitoisuus nousi lievästi (3,5 mg l-1 
→ 7,3 mg  l-1). Imeytetyn etanolin määrää nostettiin maaliskuussa 2007 10 litrasta 
40 litraan. Mikäli oletetaan, että elokuussa 2007 havaittu TOC-pitoisuuden nousu 
liittyi tähän imeytysmäärän muutokseen, olisi viipymä havaintoputkelle 14 noin 5 
kuukautta. Imeytetyn etanolin määrää nostettiin seuraavan kerran kesäkuussa 2007 
(40 l → 80 l). Havaintoputkessa 14 havaittiin TOC-pitoisuuden kaksinkertaistuminen 
marraskuussa 2007 eli jälleen noin 5 kk kuluttua imeytysmäärän muutoksesta.
Vastaavanlaisia muutoksia havaittiin myös havaintoputkessa 7A (kuva 26). Maa-
perän vedenjohtavuustietojen perusteella käsitelty vesi saavuttaa putken 7A noin 
12–15,6 kk kuluttua käsittelyn aloituksesta. Maaliskuussa 2007 imeytetyn etanolin 
määrä nostettiin 40 litraan. Kesäkuussa 2008 eli noin 15 kk kuluttua imeytysmäärän 
muutoksesta, havaintoputkessa 7A mitattiin orgaanisen aineksen pitoisuuden nousu 
(1,2 mg l-1 →3,1 mg l-1). Noin 15 kk kuluttua seuraavasta, kesäkuussa 2007 tehdystä 
imeytysmäärän nostosta havaittiin seuraava TOC-pitoisuuden nousu putkessa 7A.
Havaintoputkista 14 ja 7A tehtyjen orgaanisen aineksen pitoisuuteen liittyvien 
havaintojen perusteella on perusteltua olettaa virtaama-aikojen olevan noin 5 kk 
imeytysputkistolta havaintoputkelle 14 ja noin 15 kk putkelle 7A. Molemmat arviot 
vastaavat melko hyvin maaperän vedenjohtavuustietojen perusteella tehtyjä viipy-
mäaikatarkasteluita.
6.3.3 
Nitraatti- ja nitriittipitoisuuksien muutokset pohjavedessä
Edellä tehdyn viipymäaikatarkastelun perusteella voidaan arvioida etanolin syötön 
vaikutusta tutkimuskohteen pohjaveden laatuun. Havaintoputkessa 14 nitraattipitoi-
suus aleni huomattavasti (72 mg l-1 → 9,8 mg l-1) TOC-pitoisuuden noustessa samanai-
kaisesti (kuva 25). Tuolloin (elokuussa 2007) havaittiin myös nitraatti-kloridi-suhteen 
lasku 1,7:ään edeltävän kuukauden tasosta 2,8. Samansuuntainen muutos havaittiin 
toisen etanolipulssin saapumisen yhteydessä (marraskuu 2007): nitraatti-kloridi suh-
de laski 2,3:sta 1,8:aan. Orgaanisen aineksen pitoisuuden nousu ja samanaikainen 
nitraattipitoisuuden ja nitraatti-kloridi-suhteen lasku todettiin havaintoputki 14:ssä 
myös vuoden 2008 touko-, heinä-, syys-, marras- ja joulukuussa. Muina ajankohtina 
nitraattipitoisuus ja nitraatti-kloridi-suhde palautuivat lähemmäksi alkuperäisiä, 
käsittelyä edeltäviä tasoja. Nähtävästi putkelle 14 kulkeutui käsiteltyä pohjavettä 
pulsseittain tai havaintoputki sijaitsee käsittelyn vaikutuksen reuna-alueella siten, 
että havaintoputkesta otetut näytteet edustivat vaihtelevissa määrin sekä käsiteltyä 
että käsittelemätöntä vettä. Erityisesti nitraatti-kloridi-suhteen trendi oli kuitenkin 
laskeva havaintoputkessa 14 tutkimusjakson ajan, mikä osoittaa, että laskevan nit-
raattipitoisuustrendin taustalla oli biologinen muuntuminen (denitrifikaatio) eikä 
laimeneminen. 
Havaintoputkessa 7A nitraattipitoisuuden ja nitraatti-kloridi-suhteen lasku (kuva 
26) olivat selkeämpiä kuin putkessa 14. Orgaanisen aineksen pitoisuuden noustessa 
nitraattipitoisuus ja nitraatti-kloridi-suhde kääntyivät jyrkkään laskuun, joka jatkui 
aina tutkimuksen loppuun (joulukuu 2008) saakka. Havaintoputkessa 7A havaittiin 
myös raskaan nitraatin (15N-NO3
-) rikastumista. Putkesta 7A tehtyjen kolmen rin-
nakkaisen mittaustuloksen mukaan nitraattipitoisuuksien lasku oli spesifistä eikä 
selity nitraattipitoisuuksien luontaisella vaihtelulla tai imeytysveden aiheuttamalla 
laimentumisella. Käsittelyn seurauksena pohjaveden nitraattitypen pitoisuus laski 
havaintoputkessa 7A noin yhteen milligrammaan litrassa eli selkeästi talousveden 
laatuvaatimusten alapuolelle. Käsiteltyyn pohjaveteen (HP 7A) jäi runsaat 30 mg l-1 
hajoamatonta orgaanista ainesta.
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Lähempänä imeytysaluetta (HP 13A, HP18 ja HP19) nitraattipitoisuuksissa, nitraat-
ti-kloridi-suhteissa ja nitraatin delta-arvoissa ei havaittu pohjaveden puhdistumiseen 
viittaavia trendejä tai muutoksia (kuvat 22, 23 ja 24). Sen sijaan pohjaveden nitriitti-
pitoisuudet olivat huomattavan korkeita em. havaintoputkissa. Sen sijaan nitriittiä ei 
muodostunut kohdissa, joihin käsittelyn vaikutus ei ulottunut (esimerkiksi HP 16). 
NITROS-suodatinkokeissa havaittiin samankaltaista nitriittipitoisuuksien nousua 
hiili-typpi-suhteen muutosten yhteydessä (Martin et al. 2008). Nitriittiä muodostuu 
häiriötilojen yhteydessä, kun mikrobipopulaatiot sopeutuvat uusiin olosuhteisiin 
(kuten orgaanisen aineksen pitoisuuden muutokseen).
Havaintoputkissa 14 ja 7A mitattiin ajoittain korkeampia nitriittipitoisuuksia kuin 
pilaantuneen alueen ytimessä (HP 1A, HP 10, HP 11). Nämä korkeammat nitriittipi-
toisuudet esiintyivät etanolipulssien myötä. Tosin erityisesti putkessa 7A mitattiin 
verrattain korkeita nitriittipitoisuuksia jo ennen käsittelyn vaikutusta (vuodet 2006 ja 
2007). Nitriittipitoisuuksien nousu tutkimuskohteen pohjavedessä vaikuttaa liittyvän 
epäoptimaaliseen denitrifikaatioon. Nitriittipitoisuudet olivat ajoittain poikkeuksel-
lisen korkeita lähellä imeytysaluetta, missä varsinaista puhdistumista ei havaittu. 
Epäoptimaaliset olosuhteet saattoivat liittyä esimerkiksi happamuuteen. Pohjave-
den puhdistamisen kannalta nitriitin esiintymistä voidaan pitää toisaalta merkkinä 
denitrifikaatiosta, joskin epätäydellisestä sellaisesta. Esimerkiksi havaintoputken 7A 
tuntumassa on saattanut vähäistä denitrifikaatiota jo ennen käsittelyn vaikutusta, 
mistä osoituksena ovat kohonneet nitriittipitoisuudet.
Tehostetun luontaisen denitrifikaation käytön kannalta on tärkeää, että hiilenläh-
teen lisäys ei aiheuta nitriitin kertymistä pohjaveteen. NITROS-suodatin- ja kenttä-
kokeissa nitriitin muodostuminen oli ajallisesti tai paikallisesti rajallinen, häiriötiloi-
hin liittyvä ilmiö. Puhdistetun pohjaveden nitriittipitoisuudet olivat pääsääntöisesti 
lähtötilanteen tasolla tai alapuolella (HP 7A ja 14) ja juomaveden laatuvaatimusten 
mukaisia. Rajalllisen nitriittiä muodostavan vyökykkeen syntyminen kunnostuk-
sen yhteydessä saattaa olla myös eduksi pohjaveden kunnostamisen kannalta, sillä 
ANAMMOX-bakteerit tarvitsevat juuri nitriittiä ammoniumia hapettaessaan. Kun-
nostuksen tavoitteiden kannalta optimaalinen ratkaisu saavutettaisiin juuri tällöin: 
pohjavedestä poistettaisiin sekä ammonium että nitraatista muodostunut nitriitti. 
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7  Johtopäätökset 
NITROS-maastotutkimuksen tarkoituksena oli testata etanolin käyttöä luontaisen 
mikrobiologisen denitrifikaation kiihdyttäjänä nitraatilla pilaantuneen pohjaveden 
kunnostuksessa. Kolmivuotisen kenttätutkimusjakson aikana saadut keskeisimmistä 
havainnoista ja tuloksesta tehdyt johtopäätökset ovat seuraavat:
1. NITROS-tutkimustarhan alapuolisessa maaperässä ja pohjavedessä esiintyi korkei-
ta nitraatti- ja ammoniumpitoisuuksia. Vajovesivyöhykkeeseen oli varastoitunut 
runsaasti sekä ammonium- että nitraattityppeä. 
2. Typen yhdisteillä pilaantuneen pohjaveden luontainen puhdistuminen ilman aktii-
visia kunnostustoimenpiteitä on vähäistä, sillä orgaanista ainesta ei ole maaperän 
ja pohjaveden denitrifioivien bakteerien saatavilla. Tästä syystä typen yhdisteet 
(ammonium ja nitraatti) ovat todennäköisesti pitkäikäisiä päästessään suurina 
pitoisuuksina maaperään ja pohjaveteen turkistarhoilla. 
3. Nitrifikaatio on happamuutta tuottava prosessi, jonka seurauksena ammoniumilla 
kuormittunut pohjavesi happamoituu. Happamoitumisen seurauksena useiden 
raskasmetallien liukeneminen pohjaveteen lisääntyy. Turkistarhan pilaantuneessa 
pohjavedessä nikkelin ja alumiinin pitoisuudet ylittivät talousveden laatuvaati-
mukset ja -suositukset moninkertaisesti.
4. Etanoli kiihdytti pohjaveden luontaista denitrifikaatiota, minkä seurauksena käsi-
tellyn pohjaveden nitraattitypen pitoisuus aleni kokeita edeltäneeltä tasolta (noin 
30–60 mg  l-1) 1 mg  l-1:aan eli selkeästi alle talousveden laatuvaatimusten rajan 
(11 mg l-1).
5. Puhdistustuloksen osoittamiseksi tulee käyttää rinnakkaisia parametrejä, kuten 
nitraattipitoisuuksia, nitraatti-kloridi-suhteita ja mahdollisuuksien mukaan muun 
muassa stabiili-isotooppimäärityksiä. Laboratoriossa tehtävät denitrifikaatioaktii-
visuutta mittaavat määritykset ovat usein erittäin hyödyllisiä tai jopa välttämät-
tömiä, jos biologisen in situ -puhdistusprosessin tehokkuutta halutaan arvioida ja 
optimoida.
6. Etanolin imeyttäminen pohjaveteen vajovesivyöhykkeeseen sijoitetun imeytys-
kentän kautta on teknisesti toimiva, helppokäyttöinen ja edullinen ratkaisu. Maa-
perään imeyttäminen ei aiheuttanut tukkeutumista, joka on tyypillistä silloin kun 
hiilenlähdettä syötetään suoraan pohjaveteen imeytysputken kautta.
7. Puhdistusmenetelmän toiminnan optimoimiseksi pH:n tulee olla riittävän korkea, 
mieluiten > 5,5. Denitrifikaatio on alkaliniteettia tuottava prosessi ja tehokkasti 
toimiva denitrifikaatio alentaa nitraattitypen pitoisuuksien lisäksi myös happa-
moituneen pohjaveden metallipitoisuuksia.
8. Denitrifikaatio ei välttämättä toimi tehokkaasti imeytysalueen lähistöllä, jos olo-
suhteet ovat epäoptimaaliset (esimerkiksi alhainen pH). Prosessin epäoptimaali-
sesta toiminnasta indikoi nitriittipitoisuuksien kohoaminen. Prosessin tehokkaasti 
toimiva vyöhyke oli NITROS-maastotutkimuksissa 15–20 m etäisyydellä imeytys-
kentästä.
9. Tehostetun luontaisen denitrifikaation hyödyntäminen nitraatilla pilaantuneen 
pohjaveden kunnostuksessa edellyttää pohjaveden virtausolosuhteiden hyvää 
tuntemusta sekä riittävää pohjaveden laadun havaintoverkostoa kohteessa. 
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